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RESUMO 
O nitrogênio é um constituinte de compostos orgânicos essenciais para plantas e 
animais e, portanto, está naturalmente presente no ambiente em suas diversas formas. A 
disposição inadequada de esgotos domésticos e industriais, porém, pode contaminar 
águas subterrâneas e superficiais com elevadas concentrações de compostos 
nitrogenados, causando diversos problemas ao meio ambiente e à saúde humana. A 
desnitrificação, que ocorre em meio anóxico, consiste em uma possível solução para o 
problema, removendo o nitrato por meio da sua transformação em nitrogênio gasoso, que 
é liberado na atmosfera. Neste contexto, este projeto visou simular a pré-desnitrificação 
nos reatores anaeróbios mais tradicionalmente empregados no tratamento de esgotos no 
Brasil. Para isso, um reator UASB e um reator de leito empacotado tendo material 
sintético como suporte, ambos em escala laboratorial e operados com TDH de 12 h, foram 
alimentados com efluente sintético com DQO variando de 400 a 100 mgO2L
-1, com adição 
de nitrato na concentração de 50 mgN-NO3
-L-1 e as eficiências de desnitrificação e de 
remoção de DQO foram comparadas entre os reatores e entre as etapas experimentais. 
Também foi observada a hidrodinâmica dos reatores antes e depois da sua inoculação, a 
composição do biogás gerado em termos de gás metano, gás carbônico e óxido nitroso e 
a distribuição de tamanho de partículas do lodo gerado. Ambos os reatores apresentaram 
um comportamento hidrodinâmico próximo ao fluxo pistão antes da inoculação e próximo 
à mistura completa após a inoculação. Para valores da relação DQO/N-NO3
- iguais a 8 e 6 
(DQO de 400 e 300 mgL-1 e concentração de nitrato fixa de 50 mgN-NO3
-L-1), 100% de 
desnitrificação foi observada em ambos os reatores, e o reator de leito empacotado 
mostrou-se mais eficiente que o UASB quando os valores para esta relação foram iguais 
a 4 e 2 (DQO de 200 e 100 mgL-1 e mesma concentração de nitrato). A remoção de DQO 
dissolvida não apresentou diferenças significativas entre os reatores, porém o reator de 
leito empacotado foi mais eficiente na remoção da DQO suspensa em todas as etapas. 
Não houve geração de frações detectáveis de óxido nitroso em nenhuma etapa e o lodo 
contido dos reatores sofreu uma acentuada redução na concentração de sólidos com a 
redução da DQO afluente, porém sua distribuição de tamanho de partículas não 
apresentou diferenças significativas entre os reatores e manteve-se constante ao longo 
das etapas. Com base nos resultados obtidos, o reator de leito empacotado foi mais 
indicado para o tratamento de efluentes nitrificados em sistemas com recirculação, nos 
quais a relação DQO/N-NO3
- é mais baixa.  
Palavras-chave: Demanda Química de Oxigênio, remoção de nitrogênio, nitrato, 
desnitrificação, tratamento anaeróbio  
ABSTRACT 
Nitrogen forms organic compounds that are essential for both plants and animals 
and so it is naturally present in the environment, in all of its forms. The inappropriate 
disposal of domestic and industrial wastewaters, however, could lead to surface and 
groundwater contamination by high loads of nitrogen compounds, causing numerous 
problems to the environment, as well as to human health. Denitrification, which occurs 
under anoxic conditions, could be a solution to this problem, removing nitrate through its 
transformation into gaseous nitrogen, which is released in the atmosphere. This project 
has, therefore, simulated pre-denitrification in anaerobic reactors most commonly 
employed in wastewater treatment in Brazil. To accomplish this, an UASB and a packed-
bed reactor containing synthetic material as support media, both in laboratory scale and 
operated under 12 hours hydraulic retention time, were fed with synthetic effluent with 
Chemical Oxygen Demand (COD) varying from 400 to 100 mgO2L
-1 and nitrate at a 
concentration of 50 mgNO3
--NL-1, and denitrification and COD removal efficiencies were 
compared between reactors and between experimental stages. The reactors 
hydrodynamics before and after inoculation and the biogas composition in terms of 
methane gas, carbonic gas and nitrous oxide were also observed, as well as the particle 
size distribution of the slugde. Both reactors presented a hydrodynamic behavior similar to 
plug flow before inoculation and to mixed flow after inoculation. 100% denitrification was 
obtained in both reactors for COD/NO3
--N 8 and 6 (COD of 400 and 300 mgO2L
-1 and fixed 
nitrate concentration of 50 mgNO3
--NL-1) and the packed-bed reactor seemed to be more 
efficient for COD/NO3
--N 4 and 2 (COD of 200 and 100 mgO2L
-1 and same nitrate 
concentration). Dissolved COD removal presented no significant difference between the 
two reactors, but the packed-bed reactor was more efficient in suspended COD removal in 
all stages. There were no detectable fractions of nitrous oxide in any stage and the sludge 
inside the reactors suffered a marked reduction of solids concentration along with affluent 
COD reduction, but its particle size distribution presented no significant differences 
between reactors and was constant throughout the stages. Based on these results, the 
packed bed reactor was the most indicated for treating nitrified effluents in recirculation 
systems, for which the COD/NO3
--N relation is low. 
Keywords: Chemical Oxygen Demand, nitrogen removal, nitrate, denitrification, anaerobic 
treatment   
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1.  INTRODUÇÃO E JUSTIFICATIVA 
O tratamento de efluentes por reatores anaeróbios oferece uma série de 
vantagens, como menor produção de lodo, baixo consumo energético e a capacidade de 
tratar elevadas cargas orgânicas (DELÉE et al., 1998), além da geração de gás metano, 
que possui potencial energético (SALOMON e LORA, 2005). Devido à maior atividade 
microbiológica em temperaturas acima de 20ºC (CHERNICHARO, 2016), estes reatores 
apresentam maior eficiência em regiões de clima tropical e subtropical, o que favorece a 
sua aplicabilidade em países como o Brasil, onde o uso destas tecnologias tem crescido 
consideravelmente nas últimas décadas. 
Embora apresentem todas as vantagens previamente citadas, os sistemas 
anaeróbios possuem uma grande deficiência em relação à remoção de nutrientes, como 
por exemplo o nitrogênio (CHERNICHARO, 2016).  
O nitrogênio é um elemento essencial tanto para plantas quanto para animais, 
porém sua concentração em águas residuais pode ser muito elevada, atingindo até 70 
mgL-1 de nitrogênio total em efluentes domésticos (METCALF & EDDY, 2014) e acima de 
420 mgL-1 de nitrogênio total em efluentes da indústria petroquímica (PATEL e 
MADAMWAR, 2002). O excesso de compostos nitrogenados pode causar sérios 
desequilíbrios ambientais. Sua presença em águas pode acarretar o fenômeno da 
eutrofização, em que ocorre o crescimento exagerado de algas, prejudicando os 
ecossistemas aquáticos (MOTA e VON SPERLING, 2009). O consumo de água 
contaminada com nitrogênio na forma de nitrato (NO3
-) pode ocasionar a síndrome do 
bebê azul (metahemoglobinemia), além de problemas no sistema nervoso e até mesmo 
câncer (USEPA, 2010). 
A legislação brasileira (Resolução CONAMA nº 357, 2005) determina que para 
águas doces das classes I, II e III a concentração máxima de nitrato deve ser de 10 
mgNL-1. Este limite, porém, refere-se à qualidade da água dos rios para seu 
enquadramento nestas classes, sendo que quanto ao padrão de lançamento de efluentes 
a legislação especifica apenas o limite para nitrogênio amoniacal total de 20 mgNL-1 
(Resolução CONAMA nº 430, 2011), não havendo exigências quanto à concentração de 
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nitrato. Ainda, nos casos em que o efluente lançado seja proveniente de uma ETE 
(Estação de Tratamento de Esgotos), também não há exigências quanto ao nitrogênio 
amoniacal. 
O contínuo enrijecimento das legislações ambientais, entretanto, torna necessário 
um estudo aprofundado das alternativas de remoção de nitrogênio das águas. 
Esta remoção pode ser feita por processos físico-químicos ou biológicos. A 
remoção biológica geralmente é feita atráves da nitrificação seguida de desnitrificação, 
sendo que na primeira o nitrogênio amoniacal (NH4
+) é oxidado a nitrito (NO2
-) e 
posteriormente a nitrato (NO3
-) e na segunda o nitrato é transformado em nitrogênio 
gasoso (N2) e disposto na atmosfera. A nitrificação ocorre na presença de oxigênio 
enquanto a desnitrificação ocorre na sua ausência. O estudo da desnitrificação em 
reatores anaeróbios comumente utilizados para o tratamento de águas residuais assume 
então uma enorme importância.  
A desnitrificação em reatores anaeróbios foi estudada por diversos autores: 
Polprasert e Park (1986) e Silva et al. (2015) estudaram a desnitrificação em reatores do 
tipo filtro anaeróbio, e Hendriksen e Ahring (1996) e Cuervo-Lopez et al. (1999) em 
reatores UASB (Upflow Anaerobic Sludge Blanket). Na Unicamp, Magalhães (2017) fez 
um estudo comparativo da eficiência de desnitrificação em ambos os reatores para 
diversas concentrações de nitrato. Entretanto, apesar de definir o reator que apresentava 
a melhor eficiência na desnitrificação, seu trabalho não avaliou a influencia da 
concentração de matéria orgânica neste processo: foram mantidas as concentrações de 
matéria orgânica e variadas as concentrações de nitrato afluente, característica que não 
ocorre em reatores operando com recirculação, uma vez que a vazão afluente nestes leva 
à diluição da matéria orgânica. 
Assim, este estudo visa aprofundar os conhecimentos a respeito do processo de 
desnitrificação, determinando a influência da concentração de matéria orgânica neste 
processo, de modo a simular a recirculação de um efluente nitrificado em reatores 
anaeróbios. Para tal, um reator de leito empacotado e um reator UASB foram operados 
em paralelo e sob mesmas condições, alimentados com efluente sintético semelhante a 
um esgoto sanitário, com concentração de N-NO3
- fixa (50 mgL-1) e diversos valores de 
Demanda Química de Oxigênio (DQO). Também foi verificado o efeito da DQO na 
composição do biogás gerado e na distribuição de tamanho de partículas do lodo. Tais 
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avaliações permitirão que a presente pesquisa contribua com a obtenção das condições 
ideais de operação destes reatores anaeróbios para a desnitrificação, além de possibilitar 
a determinação do melhor reator para esta finalidade. 
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2.  OBJETIVOS 
Determinar a mínima concentração de matéria orgânica em termos de DQO 
necessária para a completa desnitrificação em reator de leito empacotado e reator UASB 
em escala de bancada, operados paralelamente e alimentados com efluente sintético com 
composição similar a esgoto sanitário, enriquecido com nitrato. 
2.1. Objetivos Específicos 
 Avaliar o comportamento hidrodinâmico de um reator de leito empacotado e um 
UASB antes e depois da inoculação com lodo anaeróbio; 
 Comparar as eficiências de desnitrificação e o arraste de sólidos em reator de leito 
empacotado e reator UASB alimentados com efluente sintético contendo nitrato e 
diversos valores de DQO; 
 Determinar o menor valor de DQO que possibilita a completa desnitrificação em 
cada reator; 
 Determinar a composição do biogás gerado no tratamento em termos de metano, 
gás carbônico e óxido nitroso; 
 Caracterizar o lodo contido nos reatores quanto à distribuição de tamanho de 
partículas. 
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3.  REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 
3.1. Importância da remoção de nitrogênio das águas 
O nitrogênio é um elemento químico essencial a diversos organismos, tanto 
unicelulares quanto muilticelulares. Sua presença em excesso na água, entretanto, pode 
ocasionar diversos efeitos indesejados: quando na forma de amônia consome o OD 
(Oxigênio Dissolvido) e é tóxico para peixes e outros organismos aquáticos, mesmo em 
baixas concentrações. Na forma de nitrato, seu consumo pode causar diversos tipos de 
câncer, além da doença conhecida como síndrome do bebê azul (metahemoglobinemia) 
(USEPA, 2010). 
Outro efeito adverso do excesso de compostos nitrogenados é a eutrofização de 
corpos hídricos, que consiste no crescimento excessivo de algas proporcionado pelo 
nitrogênio (USEPA, 2010).  
Existem duas soluções possíveis para se contornar o problema dos efluentes 
nitrogenados: a primeira seria o reúso destes efluentes, após tratamento adequado, na 
agricultura, onde o nitrogênio pode ser reaproveitado pelas plantas. Marinho et al. (2013) 
e Marinho et al. (2014) comprovaram o uso benéfico de efluentes domésticos, após 
tratamento, na irrigação de culturas de eucalipto e rosas ornamentais: ambas 
apresentaram produtividades significativamente maiores (82,9 e 31,8%, respectivamente) 
em comparação às amostras cultivadas com irrigação tradicional. Em centros urbanos, 
porém, a geração de efluente é concentrada e geralmente não há áreas rurais próximas, 
inviabilizando esta alternativa. Logo, a segunda alternativa seria o tratamento terciário dos 
efluentes para a remoção do nitrogênio, reduzindo sua concentração àquela especificada 
na legislação para o lançamento em corpos hídricos.   
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3.2. Legislação vigente no Brasil acerca do nitrogênio 
em águas 
No Brasil, foram estabelecidos através da resolução CONAMA n° 357 (2005), 
complementada pela resolução CONAMA n° 430 (2011), as condições e padrões de 
lançamento de efluentes, que podem ser mais ou menos restritivos, de acordo com a 
classe e características específicas do corpo hídrico onde será feito o lançamento. A 
classe de enquadramento do corpo hídrico pode ser especial (mais restritiva), 1, 2, 3 ou 4 
(menos restritiva) e foi definida de acordo com seu uso preponderante atual e futuro. 
Para águas doces das classes 1, 2 e 3, estas resoluções determinam que a 
concentração máxima de nitrato deve ser de 10 mgNL-1 e a concentração máxima de 
nitrito 1 mgNL-1. A concentração máxima de nitrogênio amoniacal varia de acordo com o 
pH (potencial hidrogeniônico), sendo mais restritiva para pH > 8,5: este limite para a 
classe I é de 0,5 mgNL-1. Estes valores, porém, fazem referência à qualidade da água dos 
rios para o seu enquadramento, sendo que quanto ao padrão de lançamento de efluentes 
a legislação especifica apenas o limite para nitrogênio amoniacal total (de 20 mgNL-1), 
não havendo nenhuma exigência quanto à concentração máxima de nitrato.  
Esta legislação pode ser complementada por legislação estadual, como ocorre no 
estado de São Paulo com o decreto nº 8.468 (1976), que restringe a concentração de 
nitrogênio amoniacal para as classes 2 e 3 a 0,5 mgNL-1, independentemente do pH, e 
proíbe o lançamento de efluentes em águas de classe 1. 
A crescente preocupação com a contaminação por nitrato sugere a possibilidade de 
um futuro enrijecimento das legislações ambientais, tornando necessário o aprimoramento 
das técnicas para sua remoção. A título de comparação, na União Européia, onde a 
legislação ambiental já é em geral mais restritiva, exige-se em casos específicos de maior 
risco ambiental, concentrações menores do que 10 mgNL-1 de nitrogênio total em 
efluentes a serem lançados em corpos hídricos (EU, 1991). Quanto à presença de nitrato 
na água potável, tanto o Brasil quanto os Estados Unidos e o Canadá já limitam este valor 
a 10 mgN-NO3
-L-1, que é um pouco menor que a recomendação da Organização Mundial 
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da Saúde, de 11 mgN-NO3
-L-1 (MINISTÉRIO DA SAÚDE, 2011; OMS, 2011; USEPA; 
HEALTH CANADA, 2013). 
3.3. Alternativas para a remoção de nitrogênio 
O esgoto sanitário fresco é rico em compostos nitrogenados orgânicos. Estes 
compostos sofrem, ainda no sistema de coleta, processos de amonificação e hidrólise, 
sendo transformados em amônia livre (NH3) e íon amônio (NH4
+) (VON SPERLING, 
2016). Sendo assim, estas são as formas mais comuns do nitrogênio na entrada das 
estações de tratamento de esgoto. A remoção destes compostos pode ser feita por 
processos físico-químicos ou biológicos. 
3.3.1. Processos físico-químicos 
São diversas as possibilidades de remoção físico-química de nitrogênio. As mais 
comumente utilizadas são: “stripping” de amônia em pH elevado, troca iônica, adsorção 
em carvão ativado, osmose reversa, oxidação com cloro, diálise elétrica e precipitação 
química (REEVES, 1972; DAHAB, 1988; ÖZTÜRK e BEKTAS, 2004). Por não 
constituirem o foco deste trabalho, estes processos não serão aqui descritos. 
3.3.2. Processos biológicos 
Processos físico-químicos como os previamente citados são capazes de remover 
satisfatoriamente o nitrogênio presente nos efluentes, porém em geral apresentam uma 
série de desvantagens, como o custo elevado, o consumo de produtos químicos, muitas 
vezes nocivos ao meio ambiente, e a geração de resíduos difíceis de tratar. Uma 
alternativa a estes processos são os tratamentos biológicos, que simulam e otimizam os 
processos naturais de remoção do nitrogênio pelos microrganismos e podem chegar a 
uma eficiência de quase 100% de remoção de nitrogênio (DAHAB, 1988).   
Algumas alternativas de tratamentos biológicos comumente utilizadas na remoção 
de nitrogênio são processo SHARON (single reactor for high ammonia removal over 
nitrite) seguido de ANAMMOX (anaerobic ammonium oxidation), processo CANON 
(completely autotrophic nitrogen removal), processo OLAND (oxygen-limited autotrophic 
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nitrification–denitrification) e NDS (nitrificação e desnitrificação simultâneas) (VAN DE 
GRAAF et al., 1995; HELLINGA et al., 1998; KUAI e VERSTRAETE, 1998; THIRD et al., 
2001; BUENO, 2011; ZOPPAS et al., 2016). 
No entanto, o tratamento biológico mais tradicional para a remoção de nitrogênio 
de efluentes é a nitrificação seguida de desnitrificação, que será apresentada no subitem 
a seguir. 
3.3.2.1. Nitrificação seguida de desnitrificação 
Este é o método mais tradicional de remoção de nitrogênio de efluentes: 
primeiramente ocorre o processo de nitrificação do efluente em meio aeróbio e 
posteriormente o processo de desnitrificação em meio anóxico (em que não existe OD 
mas sim nitrato (NO3
-)), havendo um reator para cada etapa. 
A nitrificação consiste na oxidação da amônia a nitrato e ocorre em duas etapas: na 
nitritação, bactérias autótrofas, principalmente do gênero Nitrossomonas, oxidam a 
amônia presente no efluente fresco a nitrito e na nitratação bactérias autótrofas, 
principalmente do gênero Nitrobacter, oxidam o nitrito a nitrato. Estas bactérias utilizam 
carbono inorgânico como fonte de carbono e oxigênio como receptor de elétrons 
(DINÇER e KARGI, 2000; CARRERA et al., 2004), sendo assim este processo demanda 
elevada concentração de OD no meio líquido e, portanto, consumo de energia para a 
aeração.  
As Equações 1, 2 e 3 representam, respectivamente, a nitritação, a nitratação e a 
equação global da nitrificação. 
   
  
 
 
      
                         [Equação 1] 
   
  
 
 
      
           [Equação 2] 
   
          
                [Equação 3] 
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A desnitrificação, por outro lado, consiste na conversão do nitrato gerado na 
nitrificação a compostos reduzidos de nitrogênio, como o NO (óxido nítrico), o N2O (óxido 
nitroso) e o N2 (nitrogênio gasoso), que se apresentam na forma de gás. Para isso são 
necessárias duas etapas: primeiramente o nitrato é convertido a nitrito e posteriormente 
este é convertido aos compostos gasosos de nitrogênio. Assim, o nitrogênio é disposto na 
atmosfera, sendo eliminado do meio líquido. Algumas condições operacionais favorecem 
a formação de óxido nítrico (NO) e óxido nitroso (N2O), sendo que o segundo é um gás de 
efeito estufa 220 vezes mais danoso à camada de ozônio que o gás carbônico e portanto 
deve ser evitado (IPCC, 2007). Os fatores que afetam a composição do biogás gerado na 
desnitrificação serão discutidos no Tópico 3.6. 
Além da eliminação do nitrogênio pela dissimilação em gás, também ocorre a sua 
remoção por processos assimilatórios, em que o nitrogênio é incorporado a proteínas e 
ácidos nucléicos que compõe a biomassa (GÓMEZ et al., 2000).  
A desnitrificação é realizada por bactérias heterotróficas facultativas, que usam o 
carbono orgânico como fonte de carbono e o nitrato como receptor de elétrons. Este 
processo não demanda gastos energéticos, porém faz necessária a adição de uma fonte 
externa de carbono, sempre que esta não estiver presente no meio na concentração 
necessária (DINÇER e KARGI, 2000; CARRERA et al., 2004; VON SPERLING, 2016). 
Como a remoção de nitrogênio (tratamento terciário) geralmente é feita após a remoção 
da matéria orgânica, é comum que esta adição seja necessária. A relação C/N ideal será 
discutida no Tópico 3.4.1. No caso do uso de efluentes como fonte de carbono através da 
recirculação não há custos com a compra da fonte de carbono externa, porém há gastos 
energéticos no bombeamento para a recirculação. 
As Equações 4, 5 e 6 representam, respectivamente, a conversão do nitrato a 
nitrito, a conversão do nitrito a nitrogênio gasoso e a equação global da desnitrificação, 
usando-se o metanol como fonte de carbono. 
    
              
                 [Equação 4] 
    
                           
      [Equação 5] 
    
                           
      [Equação 6] 
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A remoção de nitrogênio do esgoto pelo processo nitrificação-desnitrificação pode 
atingir uma eficiência de 90 a 95%, reduzindo sua concentração a valores menores que 5 
mgNL-1 no efluente tratado (MOTA e VON SPERLING, 2009). 
3.4. Fatores que influenciam na desnitrificação 
anaeróbia 
As condições básicas para que ocorra a desnitrifcação são a presença de 
microrganismos desnitrificantes e matéria orgânica doadora de elétrons no reator, meio 
anóxico e condições ambientais adequadas. Tais “condições adequadas” foram objeto de 
estudo de diversos pesquisadores, na tentativa de otimizar a remoção de nitrogênio. 
Alguns fatores descritos na literatura como intervenientes no processo de desnitrificação 
são: OD, pH, alcalinidade, temperatura, concentração de carbono, nitrito e nitrato, 
presença de substâncias tóxicas, Tempo de Detenção Hidráulica (TDH), Tempo de 
Retenção de Sólidos (TRS) e fonte de carbono orgânico (JIMENEZ et al., 1987; DINÇER 
e KARGI, 2000; MARCHETTO et al., 2003; TEIXEIRA, 2006; BUENO, 2011). 
3.4.1. Fonte de carbono orgânico e relação C/N 
A desnitrificação consiste na redução dos íons nitrito e nitrato a nitrogênio gasoso, 
e o doador de elétrons que possibilita esta reação é a matéria orgânica, ou seja, o 
carbono. Sendo assim, a disponibilidade deste no meio é um fator essencial para que o 
processo ocorra. 
Dependendo da origem do efluente o carbono pode estar presente em grandes 
concentrações, não sendo necessária sua adição, ou seja, o carbono é proveniente de 
uma fonte interna. No tratamento de esgoto convencional, porém, a desnitrificação 
normalmente é feita após a remoção de matéria orgânica, de modo que a concentração 
de carbono geralmente é insuficiente para promover a desnitrificação, tornando 
necessária a adição de uma fonte externa de carbono após a etapa de nitrificação. 
Alguns exemplos de fontes de carbono normalmente adicionadas são glicose, 
sacarose, glicerol, metanol, etanol, ácido acético, ácido lático, ácido benzóico e o próprio 
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efluente, doméstico ou industrial (AKUNNA et al., 1993; CHRISTENSSON et al., 1994; 
HER e HUANG, 1995; GÓMEZ et al., 2000), mas também são encontrados na literatura 
recente diversos experimentos exitosos de desnitrificação com outras fontes de carbono, 
como algodão cru e restos vegetais desidratados, dentre outros (ALONI e BRENNER, 
2017; FU et al., 2017). 
Tanto a fonte de carbono utilizada quanto a relação C/N têm influência na eficiência 
e na velocidade das reações envolvidas na desnitrificação. Quanto à velocidade da 
desnitrificação, é amplamente difundido na literatura que fontes de carbono de fácil 
degradação aumentam a velocidade da desnitrificação, enquanto as de difícil degradação 
favorecem a amonificação (AKUNNA et al., 1993; FERNADEZ-NAVA et al., 2010; LI et al., 
2015). O efluente aqui utilizado continha três fontes de carbono: sacarose, amido e 
celulose. As duas primeiras são consideradas de fácil degradação, enquanto  terceira é 
considerada de difícil degradação. 
Akunna et al. (1993) realizaram experimentos em batelada usando glicose, glicerol, 
ácido acético, ácido lático e metanol como fontes de carbono para a desnitrificação e 
relataram que em lodo metanogênico não previamente adaptado ao nitrato a glicose e o 
glicerol provocaram uma acumulação de amônia que representava até 50% do nitrato ou 
nitrito inicial, enquanto o ácido acético, o ácido lático e o metanol, consideradas fontes de 
carbono de fácil degradação, levaram à quase completa desnitrificação.  
Quanto à relação C/N, vários estudos sugerem que baixos valores desta levam a 
uma predominância do processo de desnitrificação, enquanto valores muito elevados 
levam à amonificação (YOON et al., 2015; VAN DEN BERG et al., 2016).   
Para fontes de carbono conhecidas a relação C/N necessária para a completa 
redução do nitrato a nitrogênio gasoso pode ser obtida através de cálculos 
estequiométricos, conforme indicado na Tabela 1.  
Gómez et al. (2000) calcularam este valor para o metanol, o etanol e a sacarose e 
compararam com os valores obtidos por eles para a desnitrificação de águas 
subterrâneas contaminadas com 100 mgNO3
-L-1 e tratadas em filtros submersos. Os 
valores teóricos da relação C/N foram de 0,71 para o metanol, 0,71 para o etanol e 1,07 
para a sacarose, enquanto os valores reais foram de 1,1, 1,08 e 2,5, respectivamente. Os 
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autores concluiram que o consumo de carbono maior do que o teórico ocorreu devido à 
assimilação da matéria orgânica para o crescimento da biomassa. Este fato foi mais 
notável quando foi usada a sacarose, ocasião em que o crescimento elevado de 
biomassa levou à colmatação dos filtros.  
A sacarose também foi a única fonte de carbono que ocasionou uma concentração 
significativa de nitrito no efluente, chegando a 5 mgNO2
-L-1. Os autores atribuíram isso à 
maior dificuldade das bactérias desnitrificantes em metabolizar a sacarose, o que 
consequentemente levou a um menor número dessas bactérias no biofilme quando esta 
fonte de carbono foi usada, fazendo com que o nitrito acumulasse. 
Her e Huang (1995) fizeram experimentos em batelada para estudar a 
desnitrificação de 50 mgN-NOx
-L-1 (nitrogênio na forma de nitrito e nitrato) com metanol, 
ácido acético, glicose e ácido benzóico como fontes de carbono e observaram que o 
metanol proporcionou completa desnitrificação para uma relação C/N de 1,6, enquanto o 
ácido benzóico proporcionou 92% de eficiência de desnitrificação para uma relação C/N 
de 3,4. Os autores concluíram que a relação C/N necessária para a completa 
desnitrificação é significativamente maior quando a fonte de carbono utilizada é um 
composto aromático e, para compostos não aromáticos, aumenta com a massa 
molecular. Além disso, concentrações muito elevadas de ácido benzóico e metanol 
levaram a uma significativa inibição do processo de desnitrificação (C/N a partir de 15).  
A matéria orgânica utilizada também pode ser avaliada em termos de DQO. O 
cálculo estequiométrico indica que seriam necessários 2,86 mgDQO/mgN-NO3
- para a 
completa desnitrificação heterotrófica, sem considerar a assimilação da matéria orgânica 
pela biomassa. Caso a assimilação fosse considerada, este valor subiria para 4,2 
(AKUNNA et al., 1992; CARRERA et al., 2004). As equações para a desnitrificação 
usando diversas fontes de carbono são apresentadas na Tabela 1. 
Li et al. (2015) utilizaram os ácidos fórmico, acético, propiônico, n-butírico, 
isobutírico e valérico como fonte de carbono para a desnitrificação em reatores idênticos, 
operados em paralelo e em batelada, com concentração inicial de 50 mgN-NO3
-L-1 e 
relação DQO/N igual a 6 e obtiveram a maior taxa de consumo de nitrato quando foi 
usado o ácido acético, considerado o de mais fácil degradação: 6,32 mgN-NO3
-/(mgSSh). 
Este valor é mais que o dobro da taxa obtida com o uso do ácido propiônico, o segundo 
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mais rapidamente consumido: 3,12 mgN-NO3
-/(mgSSh). Os demais ácidos tiveram taxas 
muito menores.   
A adição de fontes externas de carbono como as citadas anteriormente podem 
promover boa eficiência de desnitrificação, porém, em efluentes com grandes cargas 
nitrogenadas o seu consumo seria muito elevado, aumentando os custos operacionais. 
Levando isso em consideração, diversos autores estudaram o uso de águas residuais 
como fonte de carbono na desnitrificação. 
Carrera et al. (2004) estudaram a desnitrificação de um efluente com elevada 
concentração de amônia (1200 mgNH4
+L-1) em um sistema Ludzack-Ettinger modificado 
usando um efluente rico em matéria orgânica como fonte de carbono e obtiveram o valor 
de 7,1 mgDQO/mgN para a completa desnitrificação. Os autores atribuíram a diferença 
em relação ao cálculo estequiométrico à oxidação da matéria orgânica pelo OD 
proveniente do efluente recirculado. 
Bernet et al. (1996) usaram efluente industrial da produção de vinho, com 22,7 
gDQOL-1 e Carbono Orgânico Total 8,3 gL-1, como fonte de carbono na desnitrificação de 
um efluente sintético contendo elevada concentração de nitrato (33,87 gN-NO3
-L-1). Sua 
composição era basicamente glicerol, ácidos orgânicos, açúcares e polifenóis, sendo 
facilmente biodegradável. Com a adição do efluente industrial a relação DQO/N-NO3 foi 
de 4,75. Duas configurações de experimento foram testadas: na primeira havia um reator 
acidogênico para a conversão da DQO a ácidos orgânicos voláteis e o efluente deste 
reator era conduzido ao reator próprio para a desnitrificação, apresentando eficiências de 
desnitrificação de 65 a 92%. Na segunda configuração havia um reator único recebendo o 
efluente bruto e a eficiência de desnitrificação variou de 55 a 98%. 
 Na Tabela 1 é apresentado um resumo dos valores C/N e DQO/N-NO3
- teóricos e 
reais encontrados na literatura. Devido à grande variação na composição das águas 
residuais, não é possível calcular sua relação C/N teórica.  
 
32 
  
 
 
Tabela 1: Valores paras as relações C/N e DQO/N-NO3
- teóricas e encontradas na 
literatura. 
Fonte de 
carbono 
Equação da desnitrificação* 
C/N 
teórica** 
C/N 
observada 
DQO/N-NO3
- 
teórica** 
DQO/N-NO3
- 
observada 
Metanol 
5CH3OH + 6NO3
-  
→ 3N2 + 5 CO2 + 7H2O + 6OH
- 
0,71 
1,08 [1]; 
1,60 [4] 
2,86 
4,00 e 4,16 
[2] 
Etanol 
5C2H5OH + 12H
+ + 12NO3
-  
→ 6N2 + 10CO2 + 21H2O 
0,71 1,10 [1] 2,86 
 5,81 e 6,06 
[2] 
Sacarose 
C12H22O11 + 9,6H
+ + 9,6NO3
-  
→ 4,8N2 + 12CO2 + 15,8H2O 
1,07 2,50 [1] 2,86 - 
Glicose 
5C6H12O6 + 24NO3
-  
→ 12N2 + 30CO2 + 42H2O 
1,07 3,20 [4] 2,86 - 
Ácido 
acético 
5CH3COOH + 8NO3
-  
→ 4N2 + 10CO2 + 6H2O + 8OH
- 
1,07 3,20 [4] 2,86 - 
Efluente 
industrial 
rico em C  
-  -   -  2,86 7,10 [3]  
*Equações da desnitrificação extraídas de Santos (2014);  
**Sem considerar a assimilação da matéria orgânica pela biomassa; 
[1]Gómez et al. (2000) - Experimento realizado com águas subterrâneas acrescidas de nitrato e 
solução concentrada da fonte de carbono acrescentada separadamente;  
[2]Christensson et al. (1994) - Experimento realizado com efluente sintético;  
[3]Carrera et al. (2004) - Experimento realizado com mistura entre dois efluentes industriais, um 
com elevada concentração de amônia e um com elevada concentração de carbono;  
[4]Her e Huang (1995) - Experimento realizado com efluente sintético. 
 
Se por um lado a falta de carbono no meio impossibilita a desnitrificação, o excesso 
de carbono também é desfavorável a este processo: Uma elevada relação C/N no meio 
pode desencadear a amonificação, conforme mencionado anteriormente.  
Elevados valores da relação C/N também podem levar à ocorrência de 
metanogênese simultaneamente à desnitrificação, como será explicado no Tópico 3.6. 
Karim e Gupta (2003) relataram a ocorrência de desnitrificação e metanogênese 
simultâneas em reator UASB para relação DQO/N-NO3
- acima de 4.  
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Magalhães (2017) avaliou a eficiência de desnitrificação em reator do tipo filtro 
anaeróbio e reator UASB operando paralelalente e sob mesmas condições, variando a 
concentração de nitrato afluente aos reatores. Ela relatou que 100% de eficiência de 
desnitrificação foi obtida em ambos os reatores para valores de C/N (como DQO/N-NO3
-) 
variando de 15,7 a 5,6 e que quando esta relação foi reduzida a 4,4 a eficiência de 
desnitrificação passou a ser de 87,9 ± 5,2% para o filtro anaeróbio e de 83,3 ± 4,5% para 
o UASB. A eficiência de desnitrificação nestes reatores tratando efluente com reduzidas 
concentrações de matéria orgânica, semelhante ao que ocorre quando há recirculação de 
um efluente nitrificado, ainda não foi avaliada e constitui o foco deste trabalho. Para tal, a 
relação DQO/N-NO3
- foi variada de aproximadamente 8 a aproximadamente 2, mantendo-
se constante a concentração afluente de nitrato e variando-se a DQO por meio da diluição 
do efluente sintético. 
3.4.2. Oxigênio Dissolvido (OD) 
O OD é um parâmetro crítico para a desnitrificação, pois mesmo que não seja 
tóxico para as bactérias desnitrificantes, inibe o sistema enzimático responsável pelo 
processo (TEIXEIRA, 2006). Por serem anaeróbias facultativas, em meio aeróbio as 
desnitrificantes deixam de realizar a desnitrificação e utilizam o oxigênio como receptor de 
elétrons, já que este fornece mais energia.  
Diversos estudos têm demonstrado, porém, que a desnitrificação é possível na 
presença de pequenas concentrações de OD no meio, o que pode ser explicado pela 
diferença de concentração de OD ao longo do floco de lodo, fazendo com que nele 
ocorram concomitantemente zonas aeróbias e anaeróbias. Esta característica dos flocos 
possibilita, inclusive, a remoção de nitrogênio através do processo de nitrificação e 
desnitrificação simultâneas previamente mencionado (TEIXEIRA, 2006). 
Gómez et al. (2002) estudaram a desnitrificação em um sistema de filtros 
submersos alimentados com etanol, metanol ou sacarose para diversos valores de OD e 
concluíram que para concentrações de até 4,5 mgL-1 de OD a redução na eficiência de 
desnitrificação foi pequena (menor que 3% para o etanol). Acima desta concentração a 
eficiência de desnitrificação foi acentuadamente reduzida. Para todas as concentrações 
de OD a eficiência de desnitrificação foi menor quando usada sacarose como fonte de 
carbono e maior quando usado etanol. 
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Oh e Silverstein (1999), por outro lado, observaram 35% de redução na taxa de 
desnitrificação para concentrações de OD de apenas 0,09 mgL-1. Os autores relataram a 
ocorrência de desnitrificação em meios com concentrações de OD de até 5,6 mgL-1, 
porém nesta concentração a taxa de desnitrificação caia para apenas 4% da esperada 
para condições anóxicas.  
3.4.3. Temperatura 
A desnitrificação ocorre em uma ampla faixa de temperaturas: de 0 a 50°C, sendo 
que a taxa de desnitrificação aumenta com a temperatura até os 40°C (TEIXEIRA, 2006; 
BUENO, 2011). 
Diversas fórmulas são encontradas na literatura para a estimativa do efeito da 
temperatura na taxa de desnitrificação; a maioria faz uso de um coeficiente de 
temperatura determinado experimentalmente. 
Elefsiniotis e Li (2006) estudaram em laboratório o efeito da temperatura no 
processo de desnitrificação com ácido acético, ácido propiônico e uma mistura dos dois 
na proporção 1:1 em massa, e concentrações de N-NO3
- de 50, 100 e 200 mgL-1. A 
temperatura variou de 10 a 30°C e os autores compararam o efeito da temperatura na 
velocidade de desnitrificação através do cálculo do coeficiente de temperatura. Este 
coeficiente foi significativamente maior na faixa de temperatura de 10-20°C do que na 
faixa de 20-30°C, o que significa que uma mudança na temperatura na primeira faixa 
exerce maior efeito na desnitrificação do que uma mudança na temperatura na segunda 
faixa. A maior taxa específica de desnitrificação 0,035 ± 0,04 (mgN-NO3
-(mgSSVdia)-1) 
ocorreu para temperatura de 30ºC e concentração afluente de N-NO3
- de 200 mgL-1. 
Carrera et al. (2003) estudaram o efeito da temperatura na taxa de desnitrificação 
em um efluente industrial usando metanol como fonte de carbono. As temperaturas 
aplicadas ao sistema foram de 6, 8, 10, 15, 20 e 25°C e os autores observaram a maior 
taxa de desnitrificação (0,28 ± 0,03 mgN(mgSSVdia)-1) para a temperatura de 25ºC.  
Canion et al. (2014) estudaram a eficiência da temperatura na desnitrificação em 
incubadora com temperaturas variando de -1 a 40°C e concluíram que a faixa ótima de 
temperatura para a obtenção da máxima eficiência de desnitrificação seria de 25 a 27°C. 
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Quanto à composição do biogás gerado, Poh et al. (2015) realizaram experimentos 
em batelada a 25 e 35°C e relataram que quando a temperatura aumentou de 25 para 
35°C, a taxa de redução específica no nitrato, nitrito e N2O aumentaram 62, 61 e 41%, 
respectivamente, o que levou ao acúmulo do óxido nitroso, composto intermediário na 
desnitrificação, que é um gás de efeito estufa e portanto deve ser evitado.  
3.4.4. pH e Alcalinidade 
Organismos desnitrificantes toleram uma faixa de pH entre 6,0 e 9,0 (DINÇER e 
KARGI, 2000). Gumaelius et al. (1996) realizaram experimentos em laboratório com 
culturas de bactérias desnitrificantes para determinar a influência de diversas variáveis na 
eficiência de desnitrificação e reportaram que o pH ótimo para a desnitrificação a 30°C é 
de 7,5 a 8,0. Para pH entre 7,0 e 8,5 a taxa de desnitrificação se manteve em pelo menos 
80% da máxima e a partir de 9,0 a taxa caiu para 65% da máxima.  
O processo de desnitrificação produz alcalinidade, podendo aumentar o pH do 
meio. Através da relação estequiométrica apresentada na Equação 7, calcula-se que são 
gerados 3,57 mgCaCO3 por mg de N-NO3
- reduzido a N2 (VAN RIJN et al., 2006).    
    
                                [Equação 7] 
 Li e Irvin (2007) avaliaram o uso da alcanilidade como indicador da concentração 
de nitrogênio no efluente tratado por um reator sequencial em batelada sob diversas 
condições operacionais e concluíram que era um bom indicador: valores de alcalinidade 
no efluente tratado abaixo de 100 mgL-1 indicavam desnitrificação insuficiente, enquanto 
valores maiores que 200-250 mgL-1 indicavam insuficiência na etapa de nitrificação.  
3.4.5. Tempo de Detenção Hidráulica (TDH) e Tempo de 
Retenção de Sólidos (TRS) 
O TDH consiste no tempo que o líquido fica retido dentro do reator, enquanto o 
TRS é o tempo que a biomassa fica retida no sistema. Em reatores de alta taxa, como é o 
caso do reator de leito empacotado e do UASB, há mecanismos para a retenção da 
biomassa no interior dos reatores, de modo que o TRS independe do TDH. Em reatores 
convencionais de baixa taxa, por outro lado, o TRS é igual ao TDH e este deve obedecer 
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ao período mínimo para que a duplicação celular dos microrganismos envolvidos no 
tratamento ocorra (CHERNICHARO, 2016). 
O TDH é um fator essencial a ser determinado no projeto do reator, pois valores 
muito baixos podem levar a uma baixa eficiência de tratamento e valores muito elevados 
aumentam o seu custo de construção. Para sistemas sem recirculação o TDH pode ser 
expresso pela Equação 8. 
    
                
                
        [Equação 8] 
Damaraju et al. (2015) estudaram o efeito da variação do TDH na desnitrificação 
em reator de fluxo horizontal com biofilme aderido com cavacos de madeira como meio 
suporte. A concentração de nitrato afluente variou de 15 a 50 mgN-NO3
-L-1 e o TDH variou 
de 4 a 12 horas, sendo a completa desnitrificação obtida para os TDH de 8 e 12 h. 
Hong et al. (1993) realizaram experimentos em laboratório para determinar a 
influência do TDH na emissão de N2O e observaram que um aumento do TDH de 5 para 
10 dias levou à menor emissão de N2O, porém um aumento do TDH de 3 para 5 dias teve 
o efeito oposto. Os autores relacionaram este resultado à elevada assimilação de carbono 
pela biomassa quando operando em baixo TDH, de modo que haveria um relativo 
“excesso” de nitrogênio, reduzindo assim a emissão de N2O nestas condições. A 
concentração de N2O no gás foi de 10, 47, 0,31 e 0,12 mgL
-1, respectivamente, para TDH 
de 3, 5, 7 e 10 dias e relação DQO/N-NO3
- igual a 2,5.  
3.5. Desnitrificação em reatores anaeróbios 
Conforme mencionado anteriormente, a desnitrificação ocorre na ausência de 
oxigênio, de modo que, após a oxidação do nitrogênio amoniacal presente no efluente a 
nitrato, realizada em reatores aeróbios, o efluente pode ser conduzido a um reator 
anaeróbio para a remoção do nitrato através da sua conversão a nitrogênio gasoso.  
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Existem diversas alternativas de reatores anaeróbios para esta finalidade, 
classificados em convencionais ou de alta taxa, podendo estes ser divididos em reatores 
com crescimento bacteriano aderido ou crescimento bacteriano disperso.  
Ambos os reatores estudados neste trabalho (reator de leito empacotado e UASB) 
são considerados de alta taxa. O primeiro tem crescimento aderido e o segundo disperso, 
tendo princípios de funcionamento ligeiramente diferentes, o que reflete nas eficiências de 
desnitrificação de cada um. As particularidades do processo de desnitrificação para cada 
um destes tipos de reatores serão descritas nos subitens a seguir.  
3.5.1. Desnitrificação em reatores anaeróbios com 
crescimento bacteriano aderido 
Nestes reatores a biomassa cresce aderida a um meio suporte ou fica retida em 
seus interstícios. Devido a esta aderência/retenção o tempo médio de residência dos 
microrganismos nos reatores é elevado, o que contribui para o seu bom desempenho no 
tratamento dos efluentes. Os maiores problemas apresentados por este tipo de reator são 
a formação de curtos-circuitos na passagem do efluente e a colmatação do filtro (TARRE 
e GREEN, 1994).  
Nesta classificação se enquadram os reatores de leito fixo, leito rotatório, leito 
expandido e leito fluidificado (CHERNICHARO, 2016). Por fugir do escopo deste trabalho, 
os três últimos não serão aqui abordados. Quanto aos reatores de leito fixo, o exemplo 
mais amplamente difundido é o reator de leito empacotado, que é foco deste estudo e 
será discutido no subitem a seguir.  
O filtro anaeróbio, já bastante difundido, é um exemplo de reator de leito 
empacotado, cujo dimensionamento e especificações estão descritos na NBR 13969. A 
denominação “reator de leito empacotado” foi adotada neste trabalho para se referir tanto 
ao filtro anaeróbio quanto aos reatores com funcionamento similar que não seguem 
necessariamente as determinações desta norma. 
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3.5.1.1. Desnitrificação em reatores de leito empacotado 
Os reatores de leito empacotado possuem meio suporte para o crescimento da 
biomassa, podendo ser utilizados diversos materiais para esta finalidade, como brita, 
conduíte picado, casca de coco, material sintético, dentre outros (SILVA et al., 2015; 
CHERNICHARO, 2016). A biomassa, aderida ao meio suporte, tem um elevado tempo de 
residência no reator, normalmente superior a 20 dias (CHERNICHARO, 2016). O fluxo do 
efluente pode ser ascendente ou descendente, sendo a primeira opção a mais 
comumente adotada, pela maior facilidade de manutenção das condições anaeróbias.  
Estudos recentes avaliaram a eficiência de desnitrificação em reatores de leito 
empacotado preenchidos com fontes de carbono sólidas, como algodão, espigas de milho 
e polímeros biodegradáveis, que serviam ao mesmo tempo como meio suporte e fonte de 
carbono orgânico, proporcionando até 100% de eficiência de desnitrificação, com a 
vantagem de que a fonte de carbono é liberada gradualmente então, em condições 
adequadas de operação, o efluente tratado pelo sistema contém baixas concentrações de 
matéria orgânica (SHEN et al., 2013; WANG et al., 2013). 
A desnitrificação em reatores de leito empacotado do tipo filtro anaeróbio foi 
estudada por Polprasert e Park (1986) que realizaram experimentos com dois reatores em 
escala piloto preenchidos com brita, recebendo efluente secundário e operando em 
condições ambientes. O TDH variou de 2,3 a 8,6 horas, e os autores observaram 
eficiências de denitrificação variando de 89 a 98% para concentrações de nitrato afluentes 
de 20 a 410 mgL-1. Além disso, eles observaram que a diferença na área superficial do 
meio suporte dos dois reatores (1,65 e 3,11 cm2cm-3) não teve influência significativa no 
processo de desnitrificação, o que atribuíram à elevada quantidade de bactérias 
desnitrificantes presentes nos interstícios do meio suporte, que seriam suficientes para 
proporcionar elevada remoção de nitrogênio, de modo que a sua área superficial seria 
indiferente para a eficiência de desnitrificação.  
Silva et al. (2015) estudaram a desnitrificação em filtro anaeróbio preenchido com 
cascas de coco e alimentado com uma combinação de efluente bruto e efluente nitrificado 
em diversas proporções, de modo a simular uma recirculação do efluente nitrificado neste 
reator, onde o efluente bruto seria a fonte de carbono para a desnitrificação. O reator foi 
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operando com TDH de 16 horas e foram observadas elevadas eficiências de 
desnitrificação em todas as etapas, sendo esta de 98% para a situação mais crítica.  
Devido à presença de material suporte no interior deste tipo de reator, que 
consequentemente minimiza o arraste de lodo e possibilita uma maior permanência deste 
em seu interior, a hipótese inicial neste trabalho era de que este reator teria um melhor 
desempenho quanto à eficiência de desnitrificação. 
3.5.2. Desnitrificação em reatores anaeróbios com 
crescimento bacteriano disperso 
Ao contrário dos reatores descritos no item 3.5.1., os reatores com crescimento 
disperso não possuem meio suporte, ficando a biomassa retida em seu interior devido à 
sua densidade elevada. Por este motivo, é importante que o lodo gerado seja composto 
de flocos densos, capazes de sedimentar; caso contrário ocorrerá o carreamento do lodo 
e a consequente redução da eficiência de tratamento. Os maiores problemas neste tipo 
de reator são a formação de lodo com baixa sedimentabilidade (baixa densidade) e com 
flocos frágeis e instáveis (CUERVO-LOPEZ et al., 1999). 
Nesta categoria se enquadram os reatores anaeróbios de manta de lodo, reatores 
com chicanas, reatores de dois estágios, reatores de leito granular expandido e reatores 
anaeróbios com recirculação interna (CHERNICHARO, 2016), sendo que o primeiro deles 
tem como principal exemplo os reatores UASB, que serão discutidos no subitem a seguir.  
3.5.2.1. Desnitrificação em reatores UASB 
Os reatores UASB (Upflow Anaerobic Sludge Blanket), também conhecidos em 
português como RAFA (Reator Anaeróbio de Fluxo Ascendente) operam, como o próprio 
nome sugere, com fluxo ascendente, que promove o contato do efluente com o lodo 
presente no interior do reator. Este lodo encontra-se dividido em leito de lodo, composto 
por flocos maiores e mais densos, próximos ao fundo, e manta de lodo, composta de 
flocos leves suspensos ao longo do reator. Este contato, intensificado com a mistura 
promovida pelo fluxo do efluente e das bolhas de gás geradas, promove o consumo da 
matéria orgânica da água residual pelos microrganismos presentes (CHERNICHARO, 
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2016). Um separador trifásico localizado no topo do reator evita a saída da biomassa 
juntamente com o efluente tratado, bem como direciona o biogás gerado para a coleta.  
Cuervo-Lopez et al. (1999) avaliaram os efeitos do tipo de fonte de carbono e da 
carga afluente de nitrogênio no processo de desnitrificação em reatores UASB em escala 
de bancada e obtiveram eficiências de desnitrificação variando de 85 a 96% para todas as 
cargas afluentes (500, 1000 e 2000 mgN-NO3
-L-1d-1) e substratos testados (acetato, 
lactato e glicose). Quanto à capacidade de sedimentação do lodo o acetato foi a fonte de 
carbono mais favorável, para todas as cargas afluentes de nitrogênio. 
Hendriksen e Ahring (1996) estudaram a desnitrificação e metanogênese 
simultâneas em um reator UASB e obtiveram até 99% de remoção de nitrato e de 
carbono. Foi relatado que a metanogênese tinha início apenas após o completo consumo 
do nitrato, uma vez que a desnitrificação é um processo energeticamente mais favorável e 
portanto é realizado preferencialmente pelas bactérias. Os autores também observaram 
que os grânulos de lodo presentes no fundo do reator eram significativamente maiores 
que os do topo, sendo que 30-40% dos grânulos do fundo tinham diâmetros menores do 
que 0,8 mm, enquanto no topo este número subia para 50%.  
 
Magalhães (2017) estudou um filtro anaeróbio e um reator UASB em escala de 
bancada operando em paralelo e sob as mesmas condições e observou que, nestas 
condições, a eficiência de remoção de matéria orgânica é menor em reatores UASB do 
que em filtros anaeróbios, apesar da eficiência de desnitrificação ser semelhante nos dois 
reatores para concentrações de N-NO3
- de 25, 50 e 75 mgL-1, apresentando diferença 
significativa apenas para a concentração de 100 mgL-1, para a qual o filtro anaeróbio foi 
mais eficiente. Quanto ao tamanho das partículas de lodo, a pesquisadora obteve 
diâmetros significativamente maiores no filtro anaeróbio do que no UASB para todas as 
concentrações afluentes de N-NO3
- investigadas. 
3.6. Geração de biogás no processo de desnitrificação 
Em condições ideais, o processo de desnitrificação pode converter mais de 95% de 
nitrato e nitrito a nitrogênio gasoso (CHIU e CHUNG, 2003). Em condições reais, porém, 
isto não ocorre, sendo  o gás liberado composto por uma combinação de nitrogênio 
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gasoso (N2), óxido nítrico (NO), óxido nitroso (N2O), metano (CH4) e gás carbônico (CO2). 
Os três últimos são considerados gases de efeito estufa, e o óxido nitroso é até 220 vezes 
mais danoso à camada de ozônio do que o gás carbônico (IPCC, 2007). Sua 
concentração no biogás, portanto, deve ser minimizada; caso isso não ocorra o gás 
poderá necessitar tratamento especial para sua purificação.  
A geração de óxido nitroso é influênciada por diversos parâmetros, como o TRS, 
TDH, carga orgânica e fonte de carbono, OD, pH, temperatura e relação DQO/N (HANAKI 
et al., 1992).  
Hanaki et al. (1992) estudaram a geração de óxido nitroso em um experimento em 
escala de bancada e operação contínua, usando efluente sintético contendo uma mistura 
de acetato e extrato de levedura como fonte de carbono. Eles variaram a relação DQO/N-
NO3
-, o pH e o TRS e observaram que para uma relação de DQO/N-NO3
- igual a 1,5 ou 
2,5 (insuficiência de carbono para a desnitrificação), o N2O representava parcelas 
significativas do gás gerado, sendo máximo para um TRS de 5 dias (12% do total do gás 
nitrogenado), enquanto que para valores desta relação iguais a 3,5 ou 4,5, o N2O só foi 
detectável para TRSs extremamente baixos (0,5 dia). Além disso, a produção de N2O foi 
significativamente maior em pH 6,5 do que em pH 7,5 ou 8,5. Os autores concluíram que 
a geração de N2O pode ser evitada favorecendo-se a completa desnitrificação, através da 
manutenção de elevada relação DQO/N-NO3
-, elevado TRS e pH básico. Hong et al. 
(1993) também avaliaram em laboratório a influência da relação DQO/N-NO3
- na geração 
de N2O e relataram que para o valor desta relação igual a 4,5 não foi detectado N2O no 
gás gerado. Para relação igual a 3,5 a porcentagem de N2O no gás subiu para até 1%, 
para relação 2,5 variou entre 3 e 8% e, por fim, para relação 1,5 a porcentagem no gás 
variou de 11 a 19%. 
Marchetto et al. (2003) estudaram a produção de óxido nitroso em reatores 
anaeróbios em escala piloto usando esgoto doméstico, esgoto sintético, metanol, ácido 
acético e glicose como fontes de carbono e reportaram que o ácido acético foi o 
responsável pela maior produção de N2O, a uma taxa de 0,39 gN(gSVTd)
-1, enquanto 
glicose e esgoto sintético apresentaram a menor taxa de produção, de 0,25 g N(gSVTd)-1.  
Wunderlin et al. (2012) estudaram a produção de óxido nitroso em laboratório 
através de um sistema de lodos ativados em escala de bancada, sob condições aeróbias 
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e anóxicas. Os autores observaram que a emissão de N2O é baixa quando há condições 
ótimas de desenvolvimento das bactérias heterótrofas desnitrificantes e aumenta 
significativamente quando há OD no meio, mesmo que em baixas concentrações: o 
aumento de 0 para 0,1 mg02L
-1 já foi suficiente para aumentar a taxa de produção de N2O 
de 9 para 450 µgN(gTSS)-1. Eles recomendam que, para se evitar a geração de óxido 
nitroso em sistemas de desnitrificação biológica deve-se manter baixas concentrações de 
amônia e de nitrito afluentes, através de uma elevado TRS e homogeneização adequada.  
Em reatores anaeróbios as bactérias desnitrificantes e as arqueas metanogênicas 
competem pela matéria orgânica doadora de elétrons, mas a desnitrificação é 
termodinamicamente mais favorável, sendo favorecida. Considerando-se a glicose como 
fonte de carbono, a desnitrificação tem ΔG0 = -2670 kJ/mol de glicose, enquanto a 
metanogênese tem ΔG0 = -390 kJ/mol de glicose (STROHM et al., 2007; SCHINK, 2008). 
Assim, apenas a a matéria orgânica restante após a completa desnitrificação é usada na 
metanogênese. Em meios com elevada relação C/N há abundância de matéria orgânica 
doadora de elétrons e os dois processos coexistem. O metano é um gás com alto valor 
energético e, portanto, tem valor econômico, porém sua presença em reatores projetados 
para a desnitrificação indica matéria orgânica em excesso (KARIM e GUPTA, 2003), o 
que no caso de adição de fonte externa de carbono torna o processo antieconômico. 
Hanaki e Polprasert (1989) estudaram a desnitrificação e metanogênese 
simultâneas em um reator UASB operando com efluente sintético com metanol como 
fonte de carbono utilizando três valores para a relação Metanol:Nitrogênio: M:N < 2,30, 
2,30 < M:N < 2,65  e M:N > 2,65. No primeiro caso ocorreu apenas desnitrificação parcial, 
enquanto no segundo ocorreu desnitrificação total e no último caso ocorreu desnitrificação 
e metanogênese, confirmando que a desnitrificação tem prioridade sobre a metanogênese 
e que o metano é produzido apenas após a completa desnitrificação, se ainda houver 
matéria orgânica disponível no meio.  
O gás carbônico é o principal responsável pelo incremento do efeito estufa (IPCC, 
2007). Magalhães (2017) avaliou a composição do biogás gerado na desnitrificação em 
filtro anaeróbio e reator UASB em escala de bancada e observou que para DQO afluente 
de 430 mgO2L
-1 e ausência de nitrato o biogás gerado possuia cerca de 13% de CO2 em 
ambos os reatores, enquanto para concentração de N-nitrato afluente de 100 mgL-1 e 
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mesma DQO esta porcentagem caia abaixo de 2%, devido à maior participação do N2 na 
composição do biogás nesta etapa. 
3.7. Lodo gerado no processo de desnitrificação 
Em reatores anaeróbios de alta taxa, como reatores de leito empacotado e reatores 
UASB, o lodo deve ficar retido no seu interior por elevados períodos de tempo e, portanto, 
o seu funcionamento adequado depende da boa adesão do lodo ao meio suporte e da 
sua boa sedimentabilidade. Para a ocorrência da desnitrificação nestes reatores, as 
mesmas premissas se aplicam, sendo desejável que os flocos de lodo formados sejam 
densos, não filamentosos e apresentem elevada atividade microbiológica. 
Diversos autores caracterizaram física e biologicamente o lodo gerado no processo 
de desnitrificação.  
Van der Hoek (1988) estudou a granulometria do lodo desnitrificante formado em 
um reator de manta de lodo de fluxo ascendente utilizando metanol, etanol e glicose como 
fonte de carbono. Para o metanol o pesquisador obteve flocos de lodo granulares, de 0,5 
a 2,0 mm de diâmetro, e com elevadas concentrações de sólidos suspensos totais (SST), 
chegando a 200 gSSTL-1. Embora a DQO tenha sido mantida constante ao longo do 
experimento, quando a fonte de carbono foi alterada para glicose houve redução 
significativa dos sólidos totais e a estrutura dos flocos tornou-se mais filamentosa, com 
reduzida sedimentabilidade. Quando o etanol foi utilizado houve redução significativa da 
fração de sólidos não voláteis na constituição do floco, e os flocos também tornaram-se 
mais filamentosos, com 3 a 5 mm de diâmetro, porém baixa sedimentabilidade. 
Gómez et al. (2000) estudaram o crescimento da biomassa em filtros submersos 
alimentados com águas subterrâneas contaminadas com 100 mgNO3
-L-1 e com sacarose, 
etanol ou metanol como fontes de carbono. Os pesquisadores relataram que houve um 
maior crescimento da biomassa para maiores concentrações de carbono orgânico, e que 
a fonte de carbono que provocou o maior crescimento da biomassa foi a sacarose, porém 
a densidade de microrganismos, incluindo os desnitrificantes, foi maior quando os álcoois 
foram utilizados (etanol e metanol). 
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Li et al. (2013) avaliaram as características físicas do lodo desnitrificante granular 
gerado em dois reatores de alta taxa: o reator 1 com carga afluente de nitrato fixa de 2,00 
± 0,09 kgm-3d-1 e o reator 2 com carga afluente de nitrato variando deste valor até 35,14 ± 
0,38 kgm-3d-1. Os tempos de detenção hidráulica foram de 12 h para o reator 1 e variaram 
de 12 h a 0,68 h para o reator 2. Os diâmetros médios obtidos para as partículas de lodo 
aumentaram com o aumento da carga afluente de nitrato: o diâmetro médio do reator 2 foi 
de 2,39 ± 0,05 mm, muito maior que o diâmetro médio no reator 1, de 1,14 ± 0,03 mm. No 
reator 2, cerca de 60% dos flocos formados tinham diâmetro maior do que o diâmetro 
médio obtido no reator 1. Os autores atribuíram este resultado à grande capacidade de 
formação de flocos por adesão das bactérias desnitrificantes. As formas dos grânulos 
obtidos nos reatores 1 e 2, respectivamente, são mostradas na Figura 1, em diferentes 
escalas. 
 
Figura 1: Forma dos flocos de lodo produzidos no reator 1 (em cima) e no reator 2 (em 
baixo). Fonte: Li et al. (2013). 
 
Os microrganismos responsáveis pela desnitrificação são muito diversificados, mas 
a maioria destes é composta de microrganismos heterotróficos que são capazes de oxidar 
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a matéria orgânica na presença de oxigênio e, na ausência deste, realizar a 
desnitrificação, sendo chamados desnitrificantes facultativos (KNOWLES, 1982). 
Por serem heterotróficos, a taxa de crescimento destes microrganismos é muito 
superior à dos nitrificantes: para uma temperatura de 20ºC o Tempo de Retenção de 
Sólidos mínimo para a duplicação celular é de apenas 0,5 dia (STENSEL et al., 1973). 
Marchetto et al. (2003) quantificaram, através da técnica MPN (Most Probable 
Number), os microrganismos desnitrificantes em reator anaeróbio com biomassa aderida 
a carvão ativado com capacidade para 32 m3, TDH de 3,2 h e temperatura média de 
26°C.  Obtiveram MPN da ordem de 107 células(gSSV)-1 para uma concentração afluente 
de 10 mgN-NO3
-L-1, e de 109 células(gSSV)-1 para uma concentração afluente de 50 mgN-
NO3
-L-1. 
Alguns gêneros de bactérias desnitrificantes são: Archromobacter, Alcaligenes, 
Bacillus, Chromo bacterium, Halobacterium, Hyphomicrobium, Moraxella, Micrococcus, 
Pseudomonas, Thiobacillus, Vibrio, Xanthomonas, e Klebsiella, sendo que as 
Pseudomonas são as mais ativas no meio ambiente (KNOWLES, 1982). 
Shen et al (2013) estudaram a diversidade microbiológica na desnitrificação em um 
reator de leito empacotado com polímero biodegradável composto de amido e 
policaprolactona sendo usado como meio suporte e fonte de carbono. Eles observaram, 
através da técnica de pirosequenciamento, que 99,71% das espécies encontradas no 
biofilme pertenciam aos filos Proteobacteria, Bacteroidetes, Chloroflexi, Firmicutes, 
Spirochaetes e Actinobacteria. 52,75% dos gêneros identificados eram representados por 
Diaphorobacter e Acidovorax, havendo também a presença de Dechloromonas, 
Alicycliphilus, Roseiflexus, Prevotellaceae uncultured, Treponema, Cloacibacterium, 
Pectinatus, Stenotrophomonas, Cellulomonas, Desulfovibrio, Azospira, Flavobacterium e 
Anaeroarcus. 
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4.  METODOLOGIA 
4.1. Montagem experimental 
O experimento consistia em dois reatores: um reator de leito empacotado e um 
UASB, operados em paralelo e alimentados com efluente sintético armazenado em um 
reservatório de 20 litros comum a ambos. O efluente entrava por um orifício na parte 
inferior dos reatores, fluindo de forma ascendente com o auxílio de uma bomba 
peristáltica. A vazão era de 96 mLh-1 para o reator de leito empacotado e 117 mLh-1 para 
o UASB, de modo a manter o mesmo TDH de 12 horas para ambos. 
O efluente sintético era produzido três vezes por semana (segundas, quartas e 
sextas-feiras), e a cada troca era feita a limpeza dos tubos de alimentação dos reatores 
com ácido clorídrico 50% e água potável, de modo a se evitar seu entupimento. 
As análises do efluente coletado no reservatório e na saída de cada um dos 
reatores eram realizadas em geral duas vezes por semana, sempre no dia seguinte à 
troca do efluente.  
Uma vez por semana eram coletadas amostras do gás, e no final de cada etapa do 
experimento eram coletadas amostras do lodo gerado no processo de tratamento em 
cada reator. As análises realizadas para amostras líquidas, gasosas e sólidas serão 
descritas no Tópico 4.5. 
A montagem experimental e os pontos onde eram coletadas amostras do efluente, 
biogás e lodo estão ilustrados na Figura 2. 
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Figura 2: Montagem experimental. 
 
4.1.1. Reatores 
Um reator de leito empacotado e um UASB, ambos em escala laboratorial, foram 
construídos com tubos de PVC de 50 mm de diâmetro e altura total de de 870 mm 
(Figuras 3 e 4 (A) e (B)). Válvulas e conexões foram acrescentadas de modo a facilitar a 
operação e a coleta de amostras. Os reatores foram fixados num suporte de madeira 
projetado para esta finalidade, de modo a serem mantidos firmes e sempre na posição 
vertical, conforme ilustrado na Figura 4 (A).  
O efluente entrava por um orifício na parte inferior dos reatores, fluindo de forma 
ascendente, o que facilitou a manutenção das condições anaeróbias, essenciais para o 
processo de desnitrificação. Os reatores tinham a mesma altura e volume total, porém o 
reator de leito empacotado era preenchido com meio suporte do tipo AnoxkaldenesTM K1. 
Este meio suporte, mostrado na Figura 4 (C), possui diâmetro nominal de 9,1 mm, 
densidade de 0,95 gcm-3 e área específica para crescimento do biofilme de 500 m2/m3, 
conforme dados fornecidos pelo fabricante. Devido ao espaço preenchido pelo meio 
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suporte no interior do reator de leito empacotado, este tinha menor volume útil: os 
volumes úteis eram de 1,15 L para o reator de leito empacotado e 1,40 L para o UASB.  
 
 
Figura 3: Desenho esquemático do reator de leito empacotado (RLE) e do UASB. 
 
RLE UASB 
Legenda: 
 
EB: Entrada de Efluente Bruto 
ET: Saída de Efluente Tratado 
L: Coleta de Lodo 
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Figura 4: (A) Reatores fixados no suporte de madeira; (B) Corte transversal dos reatores e 
(C) Meio suporte utilizado no reator de leito empacotado (AnoxkaldenesTM K1). 
 
4.1.2. Alimentação dos reatores 
A bomba utilizada era da marca Ismatec, modelo Reglo digital ISM 834 de 8 
rolamentos. Este modelo de bomba possui 4 canais, o que possibilitou o uso da mesma 
bomba para ambos os reatores, com um canal alimentando cada um deles. Os canais, 
quando operando sob mesmas condições, transportam a mesma vazão, porém esta pode 
ser ajustada pelo diâmetro do tubo ou pelo regulador de pressão de cada canal. Devido 
A 
B 
C 
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ao menor volume útil do reator de leito empacotado, sua vazão afluente era menor, de 
modo a obter-se o mesmo TDH em ambos os reatores. O ajuste do regulador de pressão 
de cada canal foi determinado experimentalmente antes do início do projeto, e a vazão 
era conferida todas as vezes que se coletava amostras líquidas (2 vezes por semana), e 
em caso de divergência da esperada o regulador era reajustado para corrigi-la. 
4.1.3. Controle de temperatura 
Visando-se à manutenção de boas condições para o crescimento das bactérias 
desnitrificantes no interior dos reatores, tentou-se manter a temperatura ambiente na sala 
onde foi montado o experimento próxima de 30ºC, com o auxílio de um aquecedor dotado 
de termostato, da marca DeLonghi, modelo DCH5091ER 220V. Na prática, a temperatura 
ambiente oscilou entre 26 e 33ºC ao longo dos meses em que os reatores foram 
operados. Estes valores foram verificados usando-se um termohigrômetro da marca 
Incoterm.  
4.2. Efluente 
Foi utilizado um efluente sintético com características similares às de um esgoto 
sanitário. O efluente era semelhante ao utilizado por Magalhães (2017), preparado 
conforme Torres (1992) e Borges (2003), tendo sua composição inicial (Etapa 2) 
apresentada na Tabela 2.  
Tabela 2: Composição do efluente sintético utilizado na Etapa 2. 
Composto Concentração (gL-1) 
Sacarose 0,031 
Amido 0,100 
Celulose 0,030 
Extrato de carne 0,183 
Óleo de soja* 0,045 
NaHCO3 0,160 
NaCl 0,110 
MgCl2.6H2O 0,003 
CaCl2.2H2O  0,001 
*O óleo de soja é misturado com 2 gotas de detergente para emulsão. 
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Nas Etapas posteriores (3, 4 e 5) este efluente foi diluido em 3/4, 2/4 e 1/4, de 
modo a simular a redução da concentração de matéria orgânica que ocorreria em uma 
configuração de recirculação do efluente nitrificado, conforme representado na Figura 5.  
 
Figura 5: Configuração tradicional do tratamento de esgoto X Configuração do tratamento 
com recirculação do efluente nitrificado. 
 
Após a devida diluição do efluente era acrescentado nitrato na concentração de 50 
mgN-NO3
-L-1, através da adição de nitrato de potássio (KNO3), para possibilitar a 
avaliação da eficiência de desnitrificação. Este valor foi definido tendo como referência o 
trabalho desenvolvido por Magalhães (2017). 
O efluente era preparado 3 vezes por semana: segundas, quartas e sextas-feiras, 
pela manhã. Para reduzir a degradação do efluente e melhorar a solubilidade dos seus 
componentes, o reservatório contendo o efluente era autoclavado por 15 minutos e era 
mantido fechado a partir do momento em que era colocado na autoclave, reduzindo assim 
a exposição do efluente ao ambiente. Além disso, as mangueiras de alimentação dos 
reatores eram lavadas com ácido clorídrico 50% a cada troca de efluente, para evitar seu 
entupimento com biomassa e a contaminação do efluente. 
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4.3. Etapas experimentais 
O experimento deu continuidade às pesquisas desenvolvidas na Faculdade de 
Engenharia Civil, Arquitetura e Urbanismo da UNICAMP por Magalhães (2017). A 
pesquisadora estudou a influência da concentração de nitrato na eficiência de 
desnitrificação e na composição do lodo e do biogás em reator de leito empacotado do 
tipo filtro anaeróbio e reator UASB, mantendo para isso a DQO afluente constante, e 
variando a concentração de nitrato. No presente trabalho foram variados  os valores de 
DQO para a determinação das condições operacionais ótimas para a desnitrificação e da 
mínima concentração de matéria orgânica na forma de DQO necessária para a completa 
desnitrificação. Na Tabela 3 são descritos os procedimentos realizados em cada etapa. 
Tabela 3: Descrição das etapas experimentais. 
Etapa TDH (h) 
DQO do 
efluente 
(mgO2L
-1) 
DQO/N-NO3
- Procedimentos 
1 12 - - Testes hidrodinâmicos pré inoculação 
2 12 400 8 Análises do efluente, lodo e biogás 
3 12 300 6 Análises do efluente, lodo e biogás 
4 12 200 4 Análises do efluente, lodo e biogás 
5 12 100 2 Análises do efluente, lodo e biogás 
6 12 400 8 Testes hidrodinâmicos pós inoculação 
 
Nas Etapas 1 e 6 foram realizados os testes hidrodinâmicos, um antes e um após a 
inoculação dos reatores com lodo. Nas Etapas 2 a 5 foi feita a avaliação da influência da 
DQO no processo de desnitrificação, através da análise de amostras dos efluentes bruto e 
tratado, do biogás e do lodo gerados no tratamento.  
4.3.1. Testes hidrodinâmicos 
O teste hidrodinâmico foi realizado com o objetivo de se avaliar os padrões de 
mistura nos reatores e suas possíveis variações ao longo da operação destes, além de se 
observar se o TDH real estava próximo do TDH teórico adotado, que no caso era de 12 
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horas. Neste trabalho ele foi realizado antes da inoculação dos reatores (Etapa 1) 
utilizando-se água potável, e foi realizado novamente após a inoculação dos reatores 
(Etapa 6) utilizando-se o próprio efluente sintético. O traçador utilizado foi o cloreto de lítio 
(LiCl) e o ensaio foi foi do tipo degrau negativo.  
Os tubos Falcon utilizados para a coleta das amostras foram previamente lavados 
com detergente extran a 1% (v/v) e deixados de molho em solução de ácido nítrico 
(HNO3) a 5% (v/v) por 24 horas. 
Para o primeiro teste hidrodinâmico (Etapa 1), os reatores foram preenchidos com 
uma solução de 1 mgL-1 de Li+ e foi feita a coleta da primeira amostra da saída de ambos. 
A partir daí os reatores passaram a ser alimentados com água potável e as seguintes 
amostras foram coletadas a intervalos de 45 minutos, até que não fosse detectado lítio 
nas amostras coletadas, o que aconteceu após aproximadamente 21 horas. O volume das 
amostras era de no mínimo 25 mL, por isso cada coleta durava 15 minutos. 
Antes do segundo teste hidrodinâmico (Etapa 6), os reatores voltaram a ser 
alimentados com o efluente utilizado na Etapa 2 (DQO = 400 mgO2L
-1) por quatro 
semanas, pois, devido à maior DQO neste efluente, acreditou-se que esta seria a situação 
mais crítica para a ocorrência de curto-circuitos e zonas mortas ocasionados pela 
presença do lodo (REN et al., 2008).  
Para a realização do teste da Etapa 6 manteve-se o lodo no interior dos reatores e 
alimentou-se os reatores com o efluente da Etapa 2 acrescido de 1 mgL-1 de Li+ por 24 
horas, de modo que os reatores fossem completamente preenchidos com esta mistura. 
Coletou-se então a primeira amostra e a partir daí os reatores passaram a ser 
alimentados com o efluente sem lítio, fazendo-se uma coleta a cada 45 minutos, até que 
não fosse detectado lítio nas amostras coletadas, o que aconteceu após 
aproximadamente 27 horas. 
Para a análise da concentração de lítio presente no efluente foi utilizada a 
metodologia SM 311B (APHA et al, 2012) em espectrofotômetro de absorção atômica 
(PerkinElmer, AAnalyst 300) com comprimento de onda 670,8 nm. A curva de calibração 
do equipamento foi realizada com solução padrão de lítio para espectrofotometria de 
1000,0 mgL-1 (Specsol). 
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4.3.2. Avaliação da variação da DQO afluente 
Na Etapa 2 da pesquisa foi empregado efluente sintético semelhante ao adotado 
por Magalhães (2017), com uma DQO de aproximadamente 400 mgO2L
-1. Nas Etapas 
seguintes (3 a 5), buscando-se simular a recirculação de efluente nitrificado, foi reduzida a 
concentração de matéria orgânica pela diluição do efluente sintético original (Tabela 4), o 
que era feito antes do efluente ser levado à autoclave. Em todas as etapas foi 
acrescentado 50 mgN-NO3
-L-1 e foi mantido o TDH de 12 horas. 
Tabela 4: DQO e TDH para as Etapas 2 a 5. 
Etapa TDH (h) DQO (mgO2L
-1) 
Diluição em relação ao 
efluente sintético original 
Relação 
DQO/N 
2 12 400 4/4 8 
3 12 300 3/4 6 
4 12 200 2/4 4 
5 12 100 1/4 2 
 
A mudança de uma etapa para a outra era feita sempre na sexta-feira após a última 
análise do efluente. Nesta ocasião era produzido o efluente com a receita da nova etapa, 
de modo a obter-se a DQO desejada, e os reatores passavam a ser alimentados com este 
novo efluente. A primeira análise de cada etapa era feita no dia após a segunda troca de 
efluente desta etapa, e as análises eram realizadas até que se observasse um equilíbrio 
nos reatores, caracterizado pela obtenção de três valores próximos consecutivos para as 
eficiências de remoção de DQO e nitrato. A partir do momento em que isto acontecia, 
eram feitas mais 5 análises, cujos resultados foram considerados para a comparação 
estatística da eficiência entre reatores e entre as etapas. 
4.4. Inoculação dos reatores 
Os reatores foram inoculados com lodo proveniente de reatores idênticos e que 
tratavam efluente similar ao utilizado neste trabalho e, portanto, já estava adaptado à 
desnitrificação. Estes reatores foram operados por Magalhães (2017) ao longo do ano de 
2016 e, após seu desmonte, o lodo foi armazenado em recipiente fechado e mantido em 
geladeira por aproximadamente 5 meses, até o início do seu preparo para a inoculação 
dos reatores aqui utilizados. 
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O preparo do lodo teve início quatro semanas antes da inoculação dos reatores, 
quando passou a ser alimentado com o efluente sintético três vezes por semana, ocasião 
em que retirava-se o sobrenadante e completava-se o volume do recipiente com o 
efluente sintético sem adição de nitrato. O recipiente era mantido em incubadora a 30°C e 
sob agitação constante. Após este preparo do lodo, foi feita a sua caracterização quanto à 
série de sólidos, com duas repetições. Os resultados são apresentados na Tabela 5. 
Tabela 5: Série de sólidos do lodo após preparo em incubadora. 
Sólidos 
Concentração 
no lodo (gL-1) 
Concentração 
no lodo (%) 
Sólidos Totais 2,00 ± 0,19 100 
Sólidos Totais Fixos 0,82 ± 0,31 41 
Sólidos Totais Voláteis 1,18 ± 0,12 59 
Sólidos Suspensos Totais 1,16 ± 0,11 58 
Sólidos Suspensos Fixos 0,08 ± 0,06 4 
Sólidos Suspensos Voláteis 1,08 ± 0,06 54 
Sólidos Dissolvidos Totais 0,84 ± 0,30 42 
Sólidos Dissolvidos Fixos 0,74 ± 0,36 37 
Sólidos Dissolvidos Voláteis 0,10 ± 0,06 5 
 
No dia 26 de junho de 2017 os reatores foram inoculados com 200 mL de lodo 
cada um e a partir daí, os reatores foram alimentados com o efluente sintético 
continuamente, e amostras da entrada e saída dos reatores foram analisadas quanto a pH 
e DQO três vezes por semana, a fim de acompanhar-se a estabilização destes. Nas três 
semanas posteriores os reatores operaram com TDH de 24 horas e com efluente sem 
adição de nitrato. Em 17 de julho de 2017 o efluente passou a ser feito com metade da 
concentração de nitrato a ser utilizada no experimento e, em 24 de julho de 2017 com o 
valor total, de 50 mgN-NO3
-L-1.  
Seguindo-se este procedimento, aproximadamente 6 semanas após a inoculação 
dos reatores observou-se que os valores de eficiência de desnitrificação e remoção de 
DQO tornaram-se constantes para um efluente com 50 mgN-NO3
-L-1 e 400 mgDQOL-1, 
indicando estabilização da biomassa presente, então estes passaram a ser operados com 
o TDH inicial do experimento, de 12 horas, e foram iniciadas as análises planejadas. 
Um resumo do procedimento de inoculação dos reatores é apresentado na Tabela 
6. 
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Tabela 6: Resumo dos procedimentos para a inoculação dos reatores. 
Data de início Atividade Análises realizadas 
dez/16 
Coleta do lodo dos reatores em operação e 
conservação em geladeira 
- 
29/05/2017 
Alimentação do lodo com o efluente sintético sem 
nitrato, armazenamento em incubadora a 30°C 
- 
26/06/2017 
Inoculação dos reatores com o lodo e alimentação 
dos reatores com efluente sintético sem nitrato, TDH 
de 24 h 
pH e DQO 
17/07/2017 
Alimentação dos reatores com efluente sintético 
contendo 25 mgN-NO3
-L-1, TDH de 24 h 
pH e DQO 
24/07/2017 
Alimentação dos reatores com efluente sintético 
contendo 50 mgN-NO3
-L-1, TDH de 24 h 
pH e DQO 
ago/17 
Alimentação dos reatores com efluente sintético 
contendo 50 mgN-NO3
-L-1, TDH de 12 h 
- 
nov/17 
Alimentação dos reatores com efluente sintético 
contendo 50 mgN-NO3
-L-1, TDH de 12 h 
Todas as previstas na 
metodologia 
4.5. Coleta e Análises de Amostras 
4.5.1. Amostras líquidas 
Amostras do efluente foram coletadas duas vezes por semana, sempre no dia 
seguinte à troca do efluente, do reservatório de alimentação dos reatores e da saída de 
cada reator. Estas foram analisadas quanto a pH, alcalinidade parcial e total, DQO, 
Carbono Orgânico Dissolvido (COD), nitrito, nitrato, nitrogênio amoniacal e Nitrogênio 
Total Kjeldahl, de modo a tornar possível a comparação dos valores destes parâmetros ao 
longo de cada etapa.  
As análises de cor aparente, turbidez e Sólidos Suspensos Totais (SST) foram 
feitas em triplicata no final de cada etapa experimental. 
A metodologia utilizada em cada análise está especificada na Tabela 7. Todas as 
análises foram feitas no Laboratório de Saneamento da Faculdade de Engenharia Civil, 
Arquitetura e Urbanismo da Unicamp. 
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Tabela 7: Análises realizadas para as amostras líquidas e respectivas metodologias. 
Análise Metodologia 
pH SM 4500 H+ B 
Alcalinidade Parcial e Total Ripley et al (1986) 
Demanda Química de Oxigênio (DQO) SM 5220 D 
Carbono Orgânico Dissolvido (COD) SM 5310 B 
Nitrito SM 4500 NO2 B 
Nitrato Robarge et al (1983) 
Nitrogênio amoniacal SM 4500 NH3 D 
Nitrogênio Total Kjeldahl (NTK) SM 4500 N Org B 
Turbidez SM 2130 B 
Cor Aparente HACH 8025 
Sólidos Suspensos Totais (SST) SM 2540 D 
 
4.5.2. Amostras gasosas 
Para cada etapa do experimento foram coletadas em bolsas Tedlar 2 amostras de 
gás, correspondentes, cada uma, ao gás gerado em um período de pelo menos 5 dias, de 
modo que este compreendesse duas trocas de efluente ou mais. 
O registro colocado na parte superior dos reatores não funcionou conforme o 
planejado, pois a pressão do gás liberado não era suficiente para fazer com que este 
enchesse as bolsas coletoras. Por isso o registro original foi mantido fechado, de modo 
que o gás fosse conduzido juntamente com o efluente a um sistema alternativo de coleta 
de gás, que consistia em um frasco do tipo Schott com volume de 2 litros, totalmente 
preenchido com água potável e vedado, contendo uma mangueira para descarte do 
efluente e uma para coleta do gás.  
O sistema de coleta de gás está esquematizado na Figura 6 e uma foto da situação 
real em laboratório é mostrada na Figura 7. 
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Figura 6: Esquema do sistema de coleta de gás. 
 
Figura 7: Sistema montado para a coleta de gás, para ambos os reatores. 
Coleta de 
amostras 
líquidas 
A 
B 
Efluente 
+ Gás 
Gás 
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Os registros A e B foram acrescentados para possibilitar a coleta de amostras de 
efluente tratado sem que o gás do sistema de coleta tivesse contato com o ar. Para a 
coleta de gás, o registro A era mantido fechado e o registro B aberto, de modo que todo o 
efluente tratado, misturado com o gás, fosse conduzido ao frasco e o gás se acumulasse 
neste. Para a coleta de efluente, o registro A era mantido aberto e o registro B fechado, 
de modo que o efluente tratado se acumulava no béquer de coleta, sem que o gás contido 
no frasco fosse eliminado. 
A extremidade da mangueira para coleta de gás era mantida fechada até o 
momento da coleta, de modo que o gás se acumulava na parte superior do frasco. No 
momento da coleta esta mangueira era acoplada à bolsa Tedlar por tempo o suficiente 
para que o volume de efluente entrando no frasco devido à operação normal dos reatores 
deslocasse o volume de gás acumulado. 
As amostras de gás coletadas nas bolsas Tedlar foram armazenadas a 
temperatura ambiente e analisadas todas no mesmo dia, ao final do experimento. 
Estas amostras foram analisadas por cromatografia gasosa para determinar-se sua 
composição em termos de nitrogênio gasoso (N2), óxido nitroso (N2O), gás metano (CH4) 
e gás carbônico (CO2). Para isso foi utilizado um cromatógrafo modelo Shimadzu 17A 
acoplado a um espectrômetro de massa QP5050A, coluna Thermo Scientific TG-BOND Q 
com comprimento de 30 m, diâmetro interno de 0.32 mm e filme com espessura de 10 
micrometros. As amostras foram injetadas manualmente com seringas Hamilton gastight e 
o volume injetado foi de 100 μL por amostra. As análises foram realizadas no Laboratório 
de Química Ambiental do Instituto de Química da Unicamp. 
4.5.3. Amostras sólidas 
Amostras do lodo gerado no tratamento dos efluentes foram coletadas ao final de 
cada etapa para a determinação da sua distribuição de tamanho de partículas. Todas as 
amostras de lodo foram coletadas duas horas após o desligamento da bomba de 
alimentação dos reatores, para que o lodo não fosse diluÍdo em efluente bruto, e foram 
mantidas congeladas até a realização das análises, em junho de 2018. O volume de cada 
amostra era de aproximadamente 14 mL. 
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Para observação da distribuição de tamanho de partículas foi utilizado o 
equipamento Mastersizer (Malvern Instruments Ltd - modelo 2000), localizado no 
Laboratório de Caracterização Tecnológica do Departamento de Engenharia de Minas e 
Petróleo da Escola Politécnica da Universidade de São Paulo. 
A análise foi feita no modo via úmida, usando-se água como meio dispersante e 
para uma faixa de 0,020 a 2000 μm, com velocidade de agitação de 1750 rpm, sem uso 
de ultrassom. A obscuração variou de 6,74% a 11,73% para o reator de leito empacotado 
e de 10,23% a 30,18% no UASB. 
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5.  RESULTADOS E DISCUSSÃO 
5.1. Testes Hidrodinâmicos 
Dois tipos de escoamento ideais são adotados em projetos de reatores: fluxo pistão 
e mistura completa. No primeiro, cada elemento do fluido deixa o reator na ordem em que 
entrou, permanecendo no seu interior exatamente pelo mesmo tempo, igual ao TDH 
teórico, e não há dispersão, enquanto no segundo todo o fluido que entra no reator é 
agitado imediatamente, mantendo a concentração constante em todos os seus pontos 
(LEVENSPIEL, 1999). 
Na realidade, porém, os reatores operam em condições intermediárias entre estes 
dois extremos (fluxo disperso), podendo se aproximar mais de um ou de outro, e o tipo de 
fluxo em que opera um reator influencia diretamente no tratamento realizado.  
O perfil hidrodinâmico do reator depende basicamente da sua forma geométrica, 
escala e quantidade de energia introduzida por unidade de volume e pode, no caso dos 
reatores anaeróbios aqui estudados, ser afetado pelo crescimento do lodo, que leva à 
formação de caminhos preferenciais (curtos-circuitos) e zonas mortas (LOURENÇO E 
CAMPOS, 2008). A recirculação do fluido e a formação de gás no interior dos reatores, 
dentre outros fatores, também podem afetar seus perfis hidrodinâmicos. 
Tendo isso em vista, foram avaliados neste trabalho os perfis hidrodinâmicos dos 
reatores antes e depois da sua inoculação com lodo, de modo a avaliar-se a interferência 
da presença do lodo no seu funcionamento. 
A forma mais simples de se determinar o comportamento hidrodinâmico dos 
reatores é obtendo-se a curva de distribuição dos tempos de residência (E), através da 
realização de testes de estímulo e resposta com o uso de um traçador físico ou não 
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reativo e que não seja absorvido/adsorvido pelo material presente no reator. Estes testes 
podem ser do tipo pulso, degrau (positivo ou negativo), periódico ou randômico. 
Conhecendo-se a concentração do traçador na amostra coletada no tempo t (C(t)), 
a curva E pode ser obtida através da Equação 9 e a partir da curva E pode-se obter a 
curva F, através da Equação 10. O tipo de fluxo do reator pode ser então identificado 
através das características apresentadas por estas curvas, conforme descrito na Figura 8 
(LEVENSPIEL, 1999). 
 ( )  
 ( )   
∫  ( )     
 
 
                                                                                                 [Equação 9] 
 ( )   ∫  ( )  
 
 
                                                                                                [Equação 10] 
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Figura 8: Propriedades das curvas de E e F para os diversos tipos de fluxo. Adaptado de 
Levenspiel (1999). 
 
As curvas da Figura 8 indicam que, em caso de ocorrência de mistura completa 
ideal a concentração do traçador nas amostras coletadas decai exponencialmente ao 
longo do tempo, enquanto que em caso de ocorrência de fluxo pistão ideal esta 
concentração é mantida constante até o tempo t = TDHteórico e então varia abruptamente, 
com um aumento da concentração no teste do tipo degrau positivo e uma diminuição da 
Fluxo pistão 
Mistura completa 
Fluxo disperso 
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concentração no teste do tipo degrau negativo. Em caso de fluxo disperso, a situação 
observada seria uma intermediária a estes dois extremos, mais próxima de um ou outro 
de acordo com o grau de dispersão ocorrido no reator. 
Além disso, a determinação da curva E possibilita o cálculo do tempo médio de 
residência (TDHobservado), através da Equação 11. 
    ∫    ( )  
 
 
                                                                                            [Equação 11] 
Neste experimento foi realizado o teste do tipo degrau negativo, utilizando-se o LiCl 
como traçador. A concentração de Li+ máxima (inicial) no reator era de 1 mgL-1, valor 
reportado na literatura como não inibitório para  microrganismos anaeróbios (ANDERSON 
et al.,1991). 
No primeiro teste hidrodinâmico (Etapa 1) foram coletadas amostras de cada reator 
a cada 45 minutos, por um total de 21 horas, período após o qual as amostras para 
ambos os reatores não continham mais concentrações detectáveis de Li+. Para o segundo 
teste (Etapa 6), fez-se uma coleta também a cada 45 minutos, porém as concentrações 
não detectáveis de Li+ nas amostras coletadas, ocorreram após aproximadamente 27 
horas. Sendo assim, o número de amostras foi diferente para cada etapa (28 para a Etapa 
1 e 36 para a Etapa 6).  
Os gráficos de F x t e E x t obtidos para os dois reatores são apresentados nas 
Figuras 9 (Etapa 1) e 10 (Etapa 6).  
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Figura 9: Gráficos F x t e E x t obtidos para os dois reatores na Etapa 1. 
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Figura 10: Gráficos F x t e E x t obtidos para os dois reatores na Etapa 6. 
 
Os coeficientes de correlação de Pearson para as curvas de Distribuição de Tempo 
de Residência entre os reatores na mesma etapa foram 0,91 para a Etapa 1 e 0,99 para a 
Etapa 6. Estes valores, acima de 0,9, indicam uma correlação muito forte, o que sugere 
que não houve diferenças significativas entre o comportamento hidrodinâmico dos 
reatores na mesma etapa. 
Os gráficos obtidos para os valores de concentração adimensional (C) x tempo 
adimensional (θ) são apresentados na Figura 11 para o reator de leito empacotado e na 
Figura 12 para o UASB, onde: 
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C(t): Concentração de Li+ no tempo t; 
C0: Concentração máxima (inicial) de Li
+; 
θ: Tempo adimensional no tempo t em relação ao TDHt; 
t: Tempo transcorrido desde o início do ensaio até o momento da coleta; 
TDHt: TDH teórico, que neste experimento foi de 12 horas.  
 
 
Figura 11: Gráfico C x θ obtido para o reator de leito empacotado nas Etapas 1 e 6. 
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Figura 12: Gráfico C x θ obtido para o reator UASB nas Etapas 1 e 6. 
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(modelos de fluxo ideais), pode-se observar que para ambos os reatores não inoculados 
(Etapa 1) o fluxo assemelhou-se bastante ao modelo de fluxo pistão, o que é corroborado 
pelos gráficos das Figuras 11 e 12, nas quais observa-se que na Etapa 1 a concentração 
inicial de Li+ foi mantida por tempo aproximadamente igual ao TDHt, e logo apresentou 
uma brusca redução. Já nos reatores inoculados (Etapa 6) o comportamento aproximou-
se da mistura completa.    
Os coeficientes de correlação de Pearson para as curvas de Distribuição de Tempo 
de Residência entre as Etapas para cada reator foram 0,89 para o reator de leito 
empacotado e 0,79 para o UASB. Estes valores indicam uma forte correlação entre as 
Etapas 1 e 6, sendo esta correlação mais fraca para o UASB, o que sugere que neste 
reator o comportamento hidrodinâmico após a inoculação afastou-se mais do 
comportamento de fluxo pistão observado antes da inoculação. 
Antes da inoculação com lodo, os TDHs observados para os reatores foram 
próximos aos TDHs teóricos: 12,19 h para o reator de leito empacotado e 13,06 h para o 
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teórico, de modo que as pequenas variações observadas provavelmente se deram por 
alterações na vazão fornecida pela bomba de alimentação dos reatores durante o ensaio 
e não pelo funcionamento dos reatores em si. 
Após a inoculação, os dois reatores tiveram significativa redução no TDH 
observado, sendo este de 8,49 para o reator de leito empacotado e 7,60 para o UASB. 
Isso provavelmente ocorreu devido ao crescimento do lodo no interior dos reatores, 
material que passou a ocupar espaço previamente preenchido pela água/efluente, de 
modo que o volume disponível no interior do reator passou a ser menor.  
Magalhães (2017) também obteve uma redução do TDHobservado após a inoculação 
dos reatores e reportou que o reator de leito empacotado tinha maior TDH real após a 
inoculação, concluindo que devido a este fator, dentre outros, propiciava um tratamento 
mais eficiente do afluente. 
Outro fator que pode ter contribuido para a redução do TDHobservado é a formação de 
zonas mortas, o que é corroborado pela menor recuperação do traçador obtida no teste 
realizado após a inoculação dos reatores (Tabela 8), indicando que uma parte do traçador 
ficou retida no interior destes. 
Os parâmetros TDHteórico, TDHobservado, TDHobservado/TDHteórico e recuperação do 
traçador para os ensaios hidrodinâmicos foram resumidos na Tabela 8, onde: 
TDHt = TDH teórico (h); 
TDHo =  TDH observado (h); 
V = volume do reator (L); 
v = vazão de entrada do reator (Lh-1); 
ti = tempo decorrido desde o início até a coleta (h); 
Ci = concentração do traçador no tempo i (mgL-1); 
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Δti = intervalo de tempo decorrido entre a coleta i e a coleta i – 1 (h); 
α = relação entre TDHo e TDHt (adimensional); 
Vinj = volume de injeção da solução concentrada do traçador Li+ (L); 
Cinj = concentração de Li+ da solução de injeção do traçador (mgL-1); 
R = recuperação do traçador (%). 
 
Tabela 8: Parâmetros dos ensaios hidrodinâmicos. 
Parâmetro Fórmula 
Etapa 1 Etapa 6 
RLE UASB RLE UASB 
TDHteorico (h)          12,0 12,0 12,0 12,0 
TDHobservado (h)      
∑           
∑        
 12,2 13,1 8,5 7,6 
Relação entre 
TDHobservado e 
TDHteorico 
(adimensional) 
  
    
    
 1,0 1,1 0,7 0,6 
Recuperação do 
traçador (%) 
  
∑           
         
     85,0 100,2 75,4 70,7 
 
Quanto ao tipo de fluxo, após a inoculação ambos os reatores passaram a 
apresentar comportamentos de fluxo disperso, mais próximos à mistura completa, 
provavelmente devido à produção de biogás (nos processos de desnitrificação e 
metanogênese), que em seu movimento ascendente promove a mistura no interior dos 
reatores. Conforme mencionado anteriormente, esta mudança foi mais acentuada no 
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reator UASB, devido à ausência de meio suporte, que impede a livre movimentação dos 
gases gerados. O mesmo foi descrito por Magalhães (2017). 
Méndez-Romero et al. (2011) avaliaram o comportamento hidrodinâmico de um 
reator anaeróbio de fluxo ascendente em escala de bancada contendo rocha vulcânica 
originária do México como material suporte para o crescimento da biomassa e tratando 
efluente de abatedouro. Eles realizaram testes de estímulo e resposta do tipo pulso com o 
traçador Rodamina B e observaram que para elevadas vazões de operação (110–204 
mLmin-1) o reator apresentou comportamento de fluxo pistão, enquanto para baixas 
vazões (2,29–27,90 mLmin-1) apresentou comportamento de mistura completa, devido à 
maior presença de zonas mortas e curtos-circuitos. Como a vazão aplicada no 
experimento aqui realizado foi ainda menor do que a mínima aplicada por eles (1,60 a 
1,94 mLmin-1), o comportamento de mistura observado corrobora os resultados obtidos 
pelos autores. 
Escudié et al. (2005) também observaram este comportamento em um reator 
anaeróbio de leito fixo e fluxo ascendente em escala piloto (volume útil de 948 L) 
alimentado com efluente de destilaria de vinho, concluindo que, devido à produção de 
biogás, o reator operava com boa eficiência de mistura, independente das condições 
operacionais (vazão afluente, vazão de recirculação, uso de bomba para mistura e ciclo 
de ultrafiltração). 
Ren et al. (2008) estudaram o comportamento hidrodinâmico de um reator UASB 
em escala de bancada com 4 L de volume útil, alimentado com efluente sintético rico em 
sacarose e nutrientes inorgânicos e realizando acidogênese. O teste estímulo-resposta 
realizado foi do tipo pulso e o traçador utilizado foi o LiCl. Foi observado que tanto a 
velocidade ascendente do líquido quanto a velocidade específica do gás influenciaram no 
tipo de fluxo no interior do reator, porém, quando a velocidade específica do gás atingia 
0,7 este passava a ser o principal fator influenciador. No reator UASB, como a velocidade 
do liquido é extremamente baixa, o fator de maior influência no tipo de fluxo seria a taxa 
de formação do biogás, que aumenta juntamente com a carga orgânica aplicada no 
reator. Os autores também atribuíram a formação de curtos-circuitos no reator à maior 
taxa de formação do biogás.  
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Matangue (2011) também concluiu que o reator UASB de fluxo contínuo operava 
próximo à situação de mistura completa ao estudar um reator UASB em escala piloto que 
fazia parte de um sistema de tratamento de efluentes de suinocultura, realizando testes 
hidrodinâmicos com os traçadores KCl e LiCl. 
Na maioria dos trabalhos encontrados na literatura o tipo de teste utilizado para a 
avaliação do perfil hidrodinâmico dos reatores anaeróbios foi o pulso, porém os resultados 
obtidos devem ser semelhantes, independentemente do tipo de teste utilizado 
(SALGADO, 2008). 
5.2. Amostras de Efluente 
Embora autoclavado e mantido no reservatório fechado todo o tempo após seu 
preparo, o efluente sofria uma pequena degradação ao longo dos dias em que era 
utilizado na alimentação dos reatores, provavelmente devido ao fato do reservatório não 
ser hermeticamente lacrado, permitindo o contato do efluente, ainda que em pequena 
escala, com o ar e microrganismos presentes no ambiente. Devido a isso, ao longo de 48 
horas após o preparo, a concentração de N-NO2
- no efluente bruto aumentava e a 
turbidez ficava visivelmente maior, conforme pode ser observado na Figura 13. Por este 
motivo, padronizou-se que a coleta de amostras era feita sempre no dia seguinte ao dia 
em que o efluente era preparado, de modo a manter-se as mesmas condições do efluente 
analisado. 
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Figura 13: Efluente sintético recém preparado (A), após 24 horas do preparo (B) e após 
48 horas do preparo (C), mantido no reservatório fechado, na Etapa 2 (DQO = 400 
mgO2L
-1). 
 
Conforme mencionado anteriormente, as análises do efluente para cada etapa 
eram iniciadas no dia seguinte à segunda troca de efluente desta etapa (o novo efluente 
era introduzido na sexta-feira, a segunda troca era feita na segunda-feira e a primeira 
análise era feita na terça-feira). Foram desconsiderados aqui os dados obtidos até a 
estabilização dos reatores em cada etapa de operação. A partir do momento em que se 
obtinha a estabilização dos reatores (aproximadamente uma semana após o início da 
operação em cada etapa), eram feitas mais cinco análises, que consistem nos valores 
apresentados nas tabelas e gráficos desta seção. 
Quanto às análises estatísticas, para comparar-se os dois reatores na mesma 
etapa foi utilizando o teste dos postos sinalizados de Wilcoxon para amostras pareadas, já 
que o efluente bruto de ambos é proveniente de um mesmo reservatório. Para comparar-
se os resultados obtidos para o mesmo reator ao longo das etapas foi usado o teste 
Kruskal-Wallis e quando houve diferença significativa usou-se o teste Mann-Whitney, 
considerando-se a correção de Bonferroni para ajustar o nível do teste. Para todos os 
casos foi utilizando um nível α = 0,05, sendo que para a correção de Bonferroni α′ = 
0,05/6 = 0,008333. 
A                      B                        C 
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5.2.1. Série de Nitrogênio 
O efluente sintético preparado neste experimento continha duas fontes de 
nitrogênio: o extrato de carne (nitrogênio orgânico) e o nitrato de potássio (nitrogênio na 
forma de nitrato). As demais formas de nitrogênio encontradas nos efluentes eram 
resultado da transformação destes compostos devido a processos físicos, químicos e 
biológicos ocorridos nos reatores e no reservatório do efluente bruto. 
A concentração do extrato de carne foi reduzida ao longo das etapas (de 206 mgL-1 
a 52 mgL-1), devido à diluição do efluente, enquanto a de nitrato de potássio foi mantida 
constante (361 mgKNO3L
-1, equivalente a 50 mgN-NO3
-L-1). Os valores de N-Norg obtidos 
experimentalmente variaram de 34,7 (Etapa 2) a 4,9 mgL-1 (Etapa 5), enquanto os valores 
de N-NO3
- mantiveram-se entre 44,5 e 51,7 (48,5 ± 1,9 mgN-NO3
-L-1) ao longo das etapas. 
Os valores obtidos para a concentração de nitrito (N-NO2
-) no efluente tratado por 
ambos os reatores mantiveram-se próximos ao limite de quantificação do método (0,025 
mgN-NO2
-L-1) durante as Etapas 2 a 4, porém observou-se variações pontuais destes 
valores na Etapa 5, o que aparentemente está relacionado à elevada concentração de 
nitrito no efluente bruto nestas ocasiões, que não teria sido completamente transformado 
nos reatores. Nesta etapa os reatores operaram na situação mais crítica quanto à relação 
DQO/N-NO3
-, com valor igual a 2 e portanto menor que o valor estequiometricamente 
necessário para a completa desnitrificação do nitrito, de 2,52 (60% do valor necessário 
para a desnitrificação do nitrato, de acordo com o calculado por Akunna et al. (1992) e 
Carrera et al. (2004)). 
No reservatório de alimentação dos reatores (efluente bruto), a concentração de N-
NO2
- apresentou elevadas variações nas Etapas 3, 4 e 5: de valores abaixo do limite de 
quantificação até 17,7 mgN-NO2
-L-1 na Etapa 5 (em uma única ocasião), conforme pode 
ser observado na Tabela 9. Nas duas primeiras, porém, os reatores foram capazes de 
remover o N-NO2
- afluente, reduzindo sua concentração a valores próximos ao limite de 
quantificação do método, enquanto que na última etapa as concentrações de nitrito nos 
efluentes tratados chegaram a atingir concentrações de 3,22 mg N-NO2
-L-1. 
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Tabela 9: Concentrações de N-NO2
- no efluente bruto (EB) e nos efluentes tratados pelo 
reator de leito empacotado (RLE) e pelo UASB (mgN-NO2
-L-1). 
 Etapa 2 Etapa 3 
EB 0,14 0,04 0,03 0,01 0,03  1,33 0,25 2,43 1,72 8,00 
RLE 0,03 0,03 0,02 0,01 0,04 0,04 0,03 0,03 0,04 0,03 
UASB 0,02 0,04 0,03 0,01 0,04 0,04 0,02 0,12 0,03 0,00 
 Etapa 4 Etapa 5 
EB 1,05 13,23 3,92 0,26 9,71 3,09 17,71 0,33 1,16 4,00 
RLE 0,07 0,11 0,09 0,05 0,05 0,05 1,64 0,08 0,10 0,09 
UASB 0,06 0,10 0,09 0,13 0,10 0,08 3,22 0,08 0,11 1,27 
 
Uma possível explicação para esta variação das concentrações de N-NO2
- 
observadas no reservatório seria que o nitrato tivesse sofrido desnitrificação parcial, 
sendo convertido a nitrito ainda no reservatório. Esta conversão ocorre em situações de 
baixa relação DQO/N-NO3
- (em torno de 3), o que explicaria sua ocorrência nas etapas 
em que havia menor DQO afluente (CAO et al., 2013; DU et al., 2015). Porém como a 
concentração de N-NO3
- e a DQO obtidas nas amostras contendo elevadas 
concentrações de N-NO2
- não apresentaram variações significativas em relação às 
amostras em que isso não ocorreu, esta hipótese foi descartada. 
A segunda explicação, mais plausível, é que devido à vedação da tampa do 
reservatório não ser perfeita, o efluente tenha entrado em contato com o ar e, na 
presença de oxigênio, o nitrogênio orgânico tenha sido transformado em nitrogênio 
amoniacal e nitrito.  
Valores de OD tão baixos quanto 0,5 mgO2L
-1 são reportados na literatura como 
suficientes para a ocorrência de nitrificação parcial da amônia a nitrito e inibição da 
oxidação do nitrito a nitrato, levando à acumulação de nitrito no meio (JIALONG e NING, 
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2004). A Equação 12 representa este processo de conversão do nitrogênio amoniacal a 
nitrito. 
2NH3 + 3O2 → 2HNO2 + 2H2O                                                                          [Equação 12] 
Assim, as grandes diferenças encontradas para a concentração de nitrito entre as 
análises realizadas na mesma etapa poderiam ser explicadas pelas diferenças na pressão 
aplicada pelos operadores na tampa do reservatório no momento da sua vedação. Esta 
elevada transformação do N-NO3
- em N-NO2
- será avaliada mais aprofundadamente pelo 
grupo de pesquisa, uma vez que o acúmulo de N-NO2
- é de grande interesse para a 
realização do processo ANAMMOX. 
Glass et al. (1997) reportaram que em pH 6 e 7, concentrações de nitrito de 
respectivamente 30 e 250 mgN-NO2
-L-1 inibiam a desnitrificação. Os valores observados 
no presente trabalho são, portanto, muito menores do que os necessários para que isso 
ocorresse, e em pH 8, como o obtido aqui, este efeito era minimizado. 
As médias das concentrações de nitrato (N-NO3
-) encontradas no efluente sintético 
coletado do reservatório, bem como na saída do reator de leito empacotado e do UASB 
em cada etapa são apresentadas na Tabela 10. As medidas que apresentam “< 0,5” são 
aquelas em que a concentração de N-NO3
- foi inferior ao limite de quantificação do 
método utilizado, no caso de 0,5 mgN-NO3
-L-1. 
Tabela 10: Médias das concentrações de N-NO3
- no efluente bruto e nos efluentes 
tratados pelo reator de leito empacotado (RLE) e pelo UASB (mgN-NO3
-L-1). 
 
Etapa 2 Etapa 3 Etapa 4 Etapa 5 
E. Bruto 47,5 ± 1,3 48,3 ± 2,5 49,5 ± 1,4 48,6 ± 2,3 
RLE < 0,5 < 0,5 9,5 ± 2,6 27,3 ± 3,0 
UASB < 0,5 < 0,5 14,8 ± 4,4 33,2 ± 3,4 
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Nota-se que nas Etapas 2 (DQO = 400mgO2L
-1) e 3 (DQO = 300mgO2L
-1) as 
concentrações de N-NO3
- na saída dos reatores mantiveram-se abaixo do limite de 
quantificação do método, sugerindo que relações DQO/N-NO3
- iguais a 8 e 6 foram 
suficientes para que ocorresse a completa desnitrificação, o que está de acordo com o 
descrito por Akunna et al. (1992) e Carrera et al. (2004). 
A Figura 14 ilustra as eficiências de desnitrificação nos dois reatores, a cada etapa 
experimental. Esta foi mantida em 100% para ambos nas duas primeiras etapas e foi 
reduzida nas etapas seguintes, com a redução da DQO afluente, conforme esperado. 
 
Figura 14: Médias das eficiências de desnitrificação para o reator de leito empacotado 
(RLE) e para o UASB. 
 
Tanto na Etapa 2 quanto na 3 ambos os reatores apresentaram 100% de 
desnitrificação, portanto não foi possível determinar-se o mais eficiente. Na Etapa 4, 
entretanto, o reator de leito empacotado foi mais eficiente em termos de desnitrificação 
(Wilxocon, p < 0,05). Isto pode ser devido ao maior contato do efluente com a biomassa 
no interior do reator de leito empacotado e também à melhor retenção de biomassa ativa 
neste (e consequentemente, maior idade do lodo), uma vez que a biomassa fica retida no 
meio suporte e dificilmente é carreada com o efluente (suposição corroborada pelos 
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dados obtidos para os sólidos suspensos totais, conforme será discutido  no Tópico 
5.2.4).  
Magalhães (2017) operou estes dois reatores sob mesmas condições para 
diferentes concentrações afluentes de N-NO3
- e também concluiu que o reator de leito 
empacotado foi mais eficiente na desnitrificação. 
Na Etapa 4 (DQO = 200mgO2L
-1), após 4 dias de operação com o novo efluente foi 
realizada a primeira análise e observou-se ainda a completa desnitrificação em ambos os 
reatores. Após 6 dias de operação o reator de leito empacotado ainda apresentou 98,3% 
de eficiência de desnitrificação, enquanto o UASB já apresentou uma eficiência 
significativamente menor, de 74,7%, gerando um efluente tratado com 10,8 mgN-NO3
-L-1. 
Nas análises seguintes (a partir de 11 dias) suas eficiências de desnitrificação 
estabilizaram-se em torno de 80% para o reator de leito empacotado e 70% para o UASB. 
Este período de completa desnitrificação durante a alimentação dos reatores com 
concentração de matéria orgânica insuficiente sugere que pode ter ocorrido consumo da 
matéria orgânica presente no próprio lodo pelos microrganismos desnitrificantes, antes da 
obtenção do equilíbrio nos reatores.  
A partir destas observações é possível concluir também que o reator de leito 
empacotado foi mais resistente às alterações nas condições operacionais, o que, no 
tratamento de esgoto real, com composição variável, pode ser uma grande vantagem. 
Na Etapa 5 (DQO = 100mgO2L
-1) foi observada uma acentuada queda nas 
eficiências de desnitrificação de ambos os reatores, que passaram a ser de 43,8 ± 6,2% 
para o reator de leito empacotado e 31,7 ± 4,3% para o UASB, o que está associado à 
insuficiência de carbono orgânico para a desnitrificação. A relação DQO/N-NO3
- nesta 
etapa passou a ser igual a 2, o que está abaixo da demanda estequiométrica da 
desnitrificação, que seria de 4,2 (CARRERA et al., 2004). Estes valores, no entanto, não 
indicam uma diferença significativa entre os reatores nesta etapa. Esta discussão será 
aprofundada no próximo tópico. 
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Conforme pode ser observado na Tabela 11, a concentração de nitrogênio 
amoniacal (N-NH4
+) aumentou após o tratamento nos dois reatores em todas as etapas, 
indicando que uma parte do nitrogênio orgânico do efluente bruto foi transformado em 
nitrogênio amoniacal, o que é corroborado pelos valores obtidos para o NTK, que 
indicaram um equilíbrio entre as concentrações destas duas formas de nitrogênio (Figura 
16) na entrada e saída dos reatores. Não houve diferenças significativas entre os reatores 
quanto a este parâmetro em nenhuma etapa. 
Tabela 11: Médias das concentrações de N-NH4
+ no efluente bruto e nos efluentes 
tratados pelo reator de leito empacotado (RLE) e pelo UASB (mgN-NH4
+L-1). 
 
Etapa 2 Etapa 3 Etapa 4 Etapa 5 
Efluente Bruto 0,9 ± 0,2 2,4 ± 0,8 2,5 ± 1,2 1,3 ± 0,4 
RLE 18,7 ± 4,8 15,8 ± 2,9 7,2 ± 1,1 2,9 ± 0,4 
UASB 19,0 ± 10,1 13,1 ± 1,7 6,3 ± 0,3 2,3 ± 0,5 
 
No efluente bruto a concentração de NH4
+ não apresentou diferenças significativas 
entre as etapas. Uma vez que o efluente bruto recém preparado não contém nitrogênio na 
forma amoniacal, este era proveniente da hidrólise do nitrogênio orgânico. 
A concentração de N-NH4
+ diminuiu ao longo das etapas experimentais nos 
efluentes tratados por ambos os reatores, o que está relacionado à diluição do efluente, e 
à consequente redução na concentração de nitrogênio orgânico. 
O nitrogênio orgânico do efluente era proveniente do extrato de carne utilizado na 
receita, rico em proteínas. Este composto era acrescentado inicialmente na concentração 
de 206 mgL-1 e nas etapas seguintes, com a diluição do efluente, essa concentração era 
reduzida até 52 mgL-1.  
As médias das concentrações de N-Norg nos efluentes são mostradas na Figura 15, 
onde se nota um acentuado declínio dos valores para o efluente bruto, devido à diluição 
deste. O tratamento ocorrido nos reatores promoveu significativa remoção do N-Norg nas 
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Etapas 2 a 4, porém na Etapa 5 os valores de entrada e saída mantiveram-se próximos. A 
única etapa em que houve diferença significativa entre os reatores foi a Etapa 2, na qual o 
reator de leito empacotado apresentou maior eficiência de transformação desta forma de 
nitrogênio, gerando um efluente tratado com menor concentração deste composto. 
 
Figura 15: Médias das concentrações de N-Norg no efluente bruto e nos efluentes tratados 
pelo reator de leito empacotado (RLE) e pelo UASB (mgN-NorgL
-1). 
 
O Nitrogênio Total Kjeldahl (NTK) é a soma do nitrogênio orgânico e amoniacal. 
Sendo assim, devido à redução na concentração destes ao longo das etapas do 
experimento, conforme discutido anteriormente, esperava-se observar também uma 
redução na concentração do NTK, o que de fato ocorreu (Tabela 12).   
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Tabela 12: Médias das concentrações de N-NTK no efluente bruto e nos efluentes 
tratados pelo reator de leito empacotado (RLE) e pelo UASB (mgN-NTKL-1). 
 Etapa 2 Etapa 3 Etapa 4 Etapa 5 
E. Bruto 28,0 ± 5,9 19,9 ± 1,2 12,7 ± 2,2 8,0 ± 0,8 
RLE 27,5 ± 6,2 22,9 ± 3,8 11,4 ± 1,0 8,8 ± 0,5 
UASB 28,4 ± 5,4 20,5 ± 2,1 11,7 ± 0,8 8,3 ± 3,7 
 
 A composição do NTK em termos de nitrogênio orgânico e nitrogênio amoniacal é 
apresentada na Figura 16. 
 
Figura 16: Composição do NTK no efluente bruto (EB) e nos efluentes tratados pelo reator 
de leito empacotado (RLE) e UASB. 
 
A concentração de NTK aparentemente não sofreu alterações durante o tratamento 
em nenhuma etapa, devido ao balanço entre Norgânico e N-NH4
+: o tratamento nos reatores 
diminuia a concentração do primeiro e aumentava a concentração do segundo 
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(provavelmente devido à transformação do nitrogênio orgânico em amoniacal). Não houve 
diferenças significativas quanto à concentração de NTK no efluente tratado pelos reatores 
em nenhuma etapa, indicando que a presença do meio suporte para crescimento dos 
microrganismos não interferiu neste parâmetro. 
Embora a concentração afluente de N-NO3
- tenha permanecido constante, a 
concentração afluente de nitrogênio total diminuiu ao longo das etapas do experimento, 
como consequência da diluição do efluente bruto, que continha nitrogênio orgânico. As 
concentrações médias de Ntotal obtidas para o efluente bruto e para os efluentes 
tratados, bem como sua composição, são apresentadas na Figura 17, onde se nota 
esta redução. 
 
Figura 17: Concentração e composição do Ntotal no efluente bruto (EB) e nos efluentes 
tratados pelo reator de leito empacotado (RLE) e pelo UASB (mgNL-1). 
 
Observa-se que houve uma efetiva redução das concentrações de Ntotal do efluente 
bruto para ambos os reatores, em todas as etapas, devido à eliminação de nitrogênio na 
forma de biogás conseguida com a desnitrificação. A concentração de Ntotal na saída dos 
reatores se manteve dentro da mesma faixa de valores entre as Etapas 2 e 4, porém na 
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Etapa 5 houve um aumento desta concentração, devido à menor eficiência de 
desnitrificação, de modo que mais da metade do N-NO3
- afluente não foi removida nos 
reatores (27,3 ±  3,0 mgN-NO3L
-1 para o reator de leito empacotado e 33,2 ±  3,4 mgN-
NO3L
-1 para o UASB), contribuindo, respectivamente, com 77,12% e 76,15% do nitrogênio 
total nos efluentes tratados. Na Etapa 4 a desnitrificação também foi menos eficiente, 
porém a concentração de N-NO3
- na saída dos reatores foi muito menor que a observada 
na Etapa 5, de modo que não ocasionou uma diferença significativa na concentração de 
Ntotal em relação às etapas anteriores.  
Os reatores não apresentaram diferenças significativas entre si quanto à 
concentração de Ntotal no efluente tratado nas Etapas 2 e 3, principalmente porque ambos 
apresentaram completa remoçao de nitrato, o principal composto nitrogenado presente. 
Nas Etapas 4 e 5, porém, o reator de leito empacotado mostrou-se mais eficiente na 
remoção de Ntotal (Wilcoxon, p < 0,05), sugerindo novamente que ele seria o melhor reator 
para a remoção de nitrogênio por meio da desnitrificação.  
É importante lembrar que a situação aqui simulada, de recirculação de um efluente 
nitrificado em reatores anaeróbios, visa apenas à remoção do nitrato. As demais formas 
de nitrogênio presentes no efluente passariam pelo processo de nitrificação no reator 
aeróbio, para então serem removidos por meio da desnitrificação, através da recirculação. 
Os resultados obtidos no presente trabalho indicam que a remoção de nitrogênio 
na forma de nitrato pode chegar a 100% nos reatores anaeróbios aqui estudados, caso 
haja suficiente DQO para que este processo se realize. O valor  da relação DQO/N-NO3
- 
ideal obtida será discutida no tópico a seguir. 
5.2.2. DQO, COD e Relação DQO/N-NO3
- 
A matéria orgânica no afluente bruto e nos efluentes tratados foi avaliada em 
termos de DQO, que representa uma estimativa da concentração de matéria orgânica 
total presente no efluente. Para se quantificar a matéria orgânica dissolvida deste, 
também foi avaliada a sua concentração de COD. Os resultados para estes dois 
parâmetros serão apresentados conjuntamente neste item. 
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Enquanto a análise do COD foi feita apenas para amostras filtradas, a de DQO foi 
feita para as amostras não filtradas (DQO total) e filtradas (DQO dissolvida) em filtro de 
acetato de celulose, com poros de diâmetros 0,2 a 1,2 µm, para que se pudesse avaliar 
quanto da DQO após o tratamento se devia ao arraste de lodo do interior dos reatores. Os 
valores médios obtidos para a DQO total e dissolvida são apresentados na Tabela 13. As 
medidas que apresentam “< 25” são aquelas em que a DQO foi inferior ao limite de 
quantificação do método utilizado, no caso de 25 mgO2L
-1. 
Tabela 13: Médias dos valores de DQO total (T) e dissolvida (D) para o efluente bruto e 
para os efluentes tratados pelo reator de leito empacotado (RLE) e pelo UASB (mgO2L
-1). 
 Etapa 2 Etapa 3 Etapa 4 Etapa 5 
 
T D T D T D T D 
E. Bruto 406 ± 18 390 ± 29 269 ± 14 251 ± 14 194 ± 12 172 ± 9 78 ± 2 62 ± 3 
RLE 128 ± 17 82 ± 6 94 ± 19 37 ± 6 59 ± 20 < 25 < 25 < 25 
UASB 180 ± 13 116 ± 18 114 ± 13 36 ± 15 82 ± 20 < 25 44 ± 9 < 25 
 
 Como se pode observar, o UASB aparentemente apresentou uma maior diferença 
entre os valores de DQO total e dissolvida do que o reator de leito empacotado em todas 
as etapas, o que ocorreu devido ao maior carreamento de lodo neste reator, material rico 
em DQO e que é removido na filtração. 
Corroborando esta afirmação, o teste de Wilcoxon (p < 0,05) indicou diferenças 
significativas entre os reatores para a eficiência de remoção de DQO total em todas as 
etapas (reator de leito empacotado mais eficiente), enquanto para a eficiência de remoção 
de DQO dissolvida indicou diferenças apenas na Etapa 2, o que significa que o efluente 
tratado do UASB apresentava maior DQO do que o do reator de leito empacotado 
principalmente devido ao material que era removido na filtração (DQO suspensa), 
portanto, devido ao lodo arrastado para fora do reator. Isso confirma a melhor eficiência 
do reator de leito empacotado na retenção de lodo, um aspecto de grande importância no 
funcionamento deste tipo de reator.  
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Magalhães (2017), ao operar reatores semelhantes aos aqui estudados, 
alimentados com afluente contendo DQO de 430 ± 19 mgO2L
-1 e concentração de nitrato 
variando de 0 a 100 mgN-NO3
-L-1 observou acentuado aumento do arraste de sólidos 
entre a etapa em que não havia nitrato no afluente e a etapa em que a concentração de 
nitrato era máxima, indicando que a formação de nitrogênio gasoso no processo de 
desnitrificação contribuiu para o arraste de lodo, que foi maior para o UASB em todas as 
etapas. No presente trabalho também observou-se que a etapa na qual ocorreu maior 
arraste de lodo foi a Etapa 2, na qual houve maior produção de biogás, porém este biogás 
era composto de uma mistura de CH4, CO2 e N2, já que um elevado valor para a relação 
DQO/N-NO3
- nesta etapa favoreceu a ocorrência de matanogênese e desnitrificação 
simultâneas, conforme será discutido no Tópico 5.3.. 
Quanto à eficiência de remoção de DQO dissolvida nos reatores, a um nível de 
significância p < 0,00833 não houve diferenças entre as etapas 2, 3 e 4, porém ambos os 
reatores apresentaram maior eficiência de remoção de DQO dissolvida na Etapa 5, 
chegando a 100%. Esta elevada eficiência de remoção ocorreu devido à baixa relação 
DQO/N-NO3
- afluente nesta etapa, fazendo com que toda a DQO disponível fosse 
consumida pelas bactérias desnitrificantes. Nesta etapa, a concentração média de nitrato 
no efluente bruto foi de 48,6 ± 2,3 mgN-NO3
-L-1, que demandaria teoricamente uma DQO 
de 204,1 ± 9,7 mgO2L
-1 (CARRERA, 2004), porém a DQO média da etapa foi de 78 ± 2 
mgO2L
-1. 
 A Figura 18 apresenta os gráficos obtidos para as eficiências de remoção de DQO 
total e dissolvida. Nestes gráficos nota-se a tendência do aumento da eficiência de 
remoção de DQO dissolvida e total para o reator de leito empacotado ao longo das 
etapas, enquanto para o UASB apenas a eficiência de remoção de DQO dissolvida 
aumenta. A eficiência de remoção de DQO total observada para o UASB foi de 56 ± 5% 
na Etapa 2, caindo para 43 ± 11% na Etapa 5. Isto provavelmente ocorreu devido à menor 
proporção de DQO dissolvida na DQO total nesta etapa: na Etapa 2 este valor era de 
95,9% e foi reduzido ao longo das etapas até atingir o valor de 79,2% na Etapa 5. 
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Figura 18: Eficiência de remoção de DQO total e DQO dissolvida para o reator de leito 
empacotado (RLE) e para o UASB. 
     
 Os valores obtidos para as concentrações de COD no efluente bruto sofreram uma 
acentuada redução ao longo das etapas, refletindo a diluição deste. As concentrações de 
COD na saída dos reatores não apresentaram uma tendência aparente. Estas 
concentrações no efluente bruto e nos efluentes tratados pelo reator de leito empacotado 
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e pelo UASB podem ser encontradas na Tabela 14 e as eficiências de remoção de COD 
pelos reatores estão ilustradas na Figura 19. 
Tabela 14: Médias das concentrações de COD no efluente bruto e nos efluentes tratados 
pelo reator de leito empacotado (RLE) e pelo UASB (mgL-1). 
 
Etapa 2 Etapa 3 Etapa 4 Etapa 5 
E. Bruto 139,2 ± 12,9 109,1 ± 6,5 78,1 ± 10,4 41,6 ± 4,8 
RLE 42,3 ± 21,4 52,0 ± 16,4 25,3 ± 17,9 28,5 ± 0,3 
UASB 58,8 ± 14,2 42,2 ± 24,9 21,6 ± 15,5 23,9 ± 5,5 
 
 
Figura 19: Eficiências de remoção de COD para o reator de leito empacotado (RLE) e 
para o UASB. 
 
Apenas na Etapa 2 houve diferença significativa entre os reatores quanto à 
eficiência de remoção de COD, com o reator de leito empacotado apresentando um 
melhor desempenho. 
A um nível de significância p < 0,00833 não houve diferenças para a eficiência de 
remoção de COD no reator de leito empacotado ao longo das Etapas 2 a 4, porém a 
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etapa 5 levou a uma redução desta. O UASB não apresentou diferenças significativas 
entre as etapas. Esperava-se que os resultados obtidos para a eficiência de remoção de 
COD fossem semelhantes aos obtidos para a DQO dissolvida, já que ambas são medidas 
da matéria orgânica dissolvida, porém isso não se confirmou. Devido à grande dispersão 
apresentada pelos dados do COD (Figura 19) é possível que o procedimento de análise 
tenha incorrido em erros, talvez devido ao armazenamento das amostras por um período 
superior ao recomendado, de modo que seus valores podem ter variado antes da 
realização da análise. 
A Tabela 15 apresenta as concentrações esperadas de N-NO3
- nos efluentes 
tratados pelos dois reatores para os valores de DQO obtidos experimentalmente em cada 
etapa, considerando-se a demanda teórica de 4,2 mgDQO/mgN-NO3
- para a completa 
desnitrificação, valor calculado por Carrera et al. (2004). 
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Tabela 15: Concentrações esperadas de N-NO3
- nos efluentes tratados pelos reatores 
para os valores de DQO obtidos experimentalmente, considerando-se a demanda teórica 
de 4,2 mgDQO/mgN-NO3
- para a completa desnitrificação (EB = efluente bruto; RLE = 
reator de leito empacotado). 
 
Etapa 2 Etapa 3 Etapa 4 Etapa 5 
DQO total obtida para o EB  
(mgO2L
-1) 
406 ± 18 269 ± 14 194 ± 12 78 ± 2 
Capacidade teórica de remoção 
de nitrato (= DQO/4,2) 
(mgN-NO3
-L-1) 
96,7 64,0 46,2 18,6 
Concentração de nitrato obtida 
para o EB  
(mgN-NO3
-L-1) 
47,5 ± 1,3 48,3 ± 2,5 49,5 ± 1,4 48,6 ± 2,3 
Concentração esperada de  
nitrato no efluente tratado  
(mgN-NO3
-L-1) 
0,0 0,0 3,3 30,0 
Concentração de nitrato obtida 
para o efluente tratado pelo RLE  
(mgN-NO3
-L-1) 
0,0 0,0 9,5 ± 2,6 27,3 ± 3,0 
Concentração de nitrato obtida 
para o efluente tratado pelo UASB  
(mgN-NO3
-L-1) 
0,0 0,0 14,8 ± 4,4 33,2 ± 3,4 
 
As concentrações de N-NO3
- encontradas nos efluentes tratados nas Etapas 4 e 5 
foram, portanto, maiores do que as estimadas pela estequiometria da equação de 
desnitrificação apresentada por Carrera et al. (2004), indicando que a relação DQO/N-
NO3
- igual a 4,2 era inferior à necessária para a completa desnitrificação em condições 
reais. Isso ocorreu em ambos os reatores, e não houve diferenças significativas entre 
eles.  
Comparando-se os dados obtidos para o nitrato e a DQO pode-se ter a idéia 
errônea de que uma maior eficiência de remoção de um leva à uma menor eficiência de 
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remoção do outro, porém em uma situação de pré-desnitrificação, com recirculação do 
efluente nitrificado, é essencial que a relação DQO/N-NO3
- seja a mais próxima possível 
do valor ideal, de modo que a matéria orgânica não seja insuficiente, impossibilitando a 
completa desnitrificação, nem excedente, o que faria que o efluente tratado contivesse 
elevada DQO. Otimizando-se esta relação é possível obter-se elevadas eficiências para 
ambos. 
Para uma situação semelhante a esta, com um reator anaeróbio de fluxo 
ascendente recebendo o efluente nitrificado de um reator aeróbio com bioflime, ambos em 
escala piloto (7,5 e 9 m3, respectivamente), Kwon et al. (2005) conseguiram alcançar 
92,7% de remoção de DQO e 74,9% de remoção de nitrogênio total. O esgoto bruto era 
proveniente de residências e indústrias na Coréia do Sul e a relação C/N variou de 5,6 a 
6,6. 
Pelos dados obtidos neste trabalho foi possível estimar que a remoção de 50 mgL-1 
de N-NO3
- em condições anóxicas tanto em reator de leito empacotado quanto em reator 
UASB demandou DQO entre 200 e 300 mgO2L
-1, o que equivale a uma relação DQO/N-
NO3
- entre 4 e 6 para que a completa desnitrificação ocorresse. Valores desta relação 
encontrados na literatura para situações reais variam entre 4,0 (CHRISTENSSON et al., 
1994) e 7,1 (CARRERA et al., 2004), portanto os resultados obtidos neste trabalho estão 
de acordo com o reportado por outros pesquisadores.  
Quanto à remoção de DQO, ambos os reatores foram capazes de remover 100% 
da DQO dissolvida nas Etapas 4 e 5 (DQO/N-NO3
- = 4 e 2, respectivamente), porém o 
reator de leito empacotado foi mais eficiente na remoção de DQO total (e portanto, de 
DQO suspensa) em todas as etapas, indicando que a presença do meio suporte no reator 
diminui o arraste de lodo e gera um efluente de melhor qualidade. De acordo com os 
dados aqui obtidos, portanto, o reator de leito empacotado seria o mais indicado para a 
pré-desnitrificação (em um sistema com recirculação). 
É importante ressaltar que nas Etapa 4 e 5, mesmo ainda havendo nitrato a ser 
reduzido, o efluente tratado pelos reatores ainda apresentava uma pequena parcela da 
DQO original. A DQO é uma medida da concentração de matéria orgânica passível de 
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oxidação por agentes químicos, porém nem toda esta matéria orgânica está 
necessariamente disponível para os microrganismos. A DQO remanescente observada 
pode indicar que uma parte da DQO inicial era composta por material de baixa 
biodegradabilidade e, portanto, não podia ser oxidada pelos microrganismos no processo 
de desnitrificação.  
Nas duas etapas em que o nitrato não foi completamente removido, a DQO 
dissolvida do afluente foi reduzida, após o tratamento, a valores próximos ao limite de 
quantificação do método, o que indica que a maior parte da matéria orgânica 
remanescente era composta por material suspenso, cuja degradação pelos 
microrganismos é mais difícil. 
Um valor mais preciso da concentração de matéria orgânica biodegradável poderia 
ser obtido através da DBO (Demanda Bioquímica de Oxigênio), que consiste na 
quantidade de oxigênio consumido na degradação da matéria orgânica por processos 
biológicos, porém esta análise demora 5 dias para ser concluída, o que impossibilitaria 
sua realização na frequência necessária neste trabalho. 
5.2.3. pH e Alcalinidade 
O pH manteve-se praticamente constante ao longo do experimento, na faixa de 
valores entre 7,4 ± 0,3 e 8,1 ± 0,2 para o efluente bruto, 7,9 e 8,0 ± 0,1 para a saída do 
reator de leito empacotado e 7,8 ± 0,1 e 7,9 ± 0,2 para a saída do UASB, considerando 
todas as etapas do experimento (Tabela 16), o que demonstra a boa capacidade de 
tamponamento dos reatores. Não houve diferença significativa entre os reatores ou entre 
as etapas quanto a este parâmetro para p < 0,05 e p < 0,00833, respectivamente. 
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Tabela 16: Médias dos pH no efluente bruto e nos efluentes tratados pelo reator de leito 
empacotado (RLE) e pelo UASB. 
 
Etapa 2 Etapa 3 Etapa 4 Etapa 5 
E. Bruto 8,1 ± 0,2 7,5 ± 0,3 7,4 ± 0,3 7,4 ± 0,4 
RLE 8,0 ± 0,1 7,9 ± 0,2 7,9 ± 0,0 7,9 ± 0,1 
UASB 7,9 ± 0,1 7,9 ± 0,2 7,8 ± 0,1 7,8 ± 0,1 
 
Quanto à alcalinidade, ambos os efluentes tratados apresentaram valores mais 
elevados que o efluente bruto, tanto para a alcalinidade parcial quanto para a total, o que 
condiz com a Equação 7 previamente apresentada, que representa a estequiometria da 
reação de desnitrificação, indicando uma produção de alcalinidade neste processo. As 
médias obtidas para estes parâmetros são apresentadas na Tabela 17. 
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Tabela 17: Médias das alcalinidades totais e parciais no efluente bruto e nos efluentes 
tratados pelo reator de leito empacotado (RLE) e pelo UASB e alcalinidade gerada nos 
tratamentos (mgCaCO3L
-1). 
 Etapa 2 Etapa 3 
 
Parcial Total Parcial Total 
E. Bruto 171 ± 26 222 ± 26 138 ± 4 189 ± 6 
RLE 380 ± 29 493 ± 30 347 ± 15 441 ± 20 
Alcalinidade gerada 
no RLE 
209 271 209 252 
UASB 357 ± 28 472 ± 29 329 ± 17 428 ± 5 
Alcalinidade gerada 
no UASB 
186 250 191 239 
 Etapa 4  Etapa 5  
 Parcial Total Parcial Total 
E. Bruto 127 ± 9 166 ± 8 100 ± 5 141 ± 11 
RLE 252 ± 10 327 ± 7 169 ± 10 225 ± 9 
Alcalinidade gerada 
no RLE 
125 161 69 84 
UASB 237 ± 18 310 ± 16 158 ± 10 203 ± 6 
Alcalinidade gerada 
no UASB 
110 144 58 62 
 
Não houve diferenças significativas entre os reatores em nenhuma etapa 
experimental (Wilcoxon, p < 0,05), porém tanto a alcalinidade parcial quanto a total 
diminuíram ao longo das etapas, o que era esperado, pois houve uma redução da 
desnitrificação, acarretando uma menor produção de alcalinidade. 
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Segundo Van Rijn et al. (2006), são produzidos 3,57 mgCaCO3 por mg de N-NO3
- 
reduzido a N2. Deste modo, a remoção de 50 mgN-NO3
-L-1 por meio da desnitrificação 
produziria uma alcalinidade de 178,5 mgCaCO3L
-1. A alcalinidade total produzida nas 
Etapas 2 e 3 (nas quais ocorreu 100% de desnitrificação), entretanto, foi 
significativamente maior que este valor, devido a ocorrência, concomitantemente, de outro 
processo que também gera alcalinidade, a amonificação. 
A amonificação é a redução do nitrogênio orgânico a nitrogênio amoniacal e gera 
também 3,57 mgCaCO3 por mg de N-Norg convertido a N-NH4
+ (BUENO, 2011). Desta 
forma, a alcalinidade total obtida nos efluentes tratados é a soma da alcalinidade 
produzida em ambos estes processos ocorridos no interior dos reatores. 
5.2.4. Cor Aparente, Turbidez e Sólidos Suspensos Totais 
A cor da água ocorre devido à presença de íons metálicos, matérias húmicas, algas 
e despejos industriais. É denominada “verdadeira”, quando a turbidez da amostra é 
removida antes da análise (por filtração ou centrifugação), e portanto a cor se deve 
apenas às substâncias dissolvidas, e denominada “aparente” quando a turbidez da 
amostra não é removida e, portanto, a cor se deve às substâncias dissolvidas e à matéria 
suspensa. Já a turbidez é a medida da resistência da água à passagem da luz e se deve 
às partículas em suspensão e coloidais, como argila, silte, plâncton, microrganismos e 
matéria orgânica e inorgânica finamente divididas presentes (APHA et al., 2012). 
Neste trabalho, por maior simplicidade operacional, optou-se por avaliar apenas a 
cor aparente. Este parâmetro foi avaliado 3 vezes ao final de cada etapa, assim como a 
turbidez e os sólidos suspensos totais. Devido ao pequeno número de medidas, não 
foram feitas análises estatísticas para estes parâmetros, e a discussão destes será feita a 
partir da tendência observada para os resultados. As médias obtidas para estes 
parâmetros a cada etapa são apresentadas, respectivamente, nas Tabelas 18 e 19 e 
ambas são representadas na Figura 20. 
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Tabela 18: Cor aparente média no efluente bruto e nos efluentes tratados pelo reator de 
leito empacotado (RLE) e pelo UASB (UC). 
 
Etapa 2 Etapa 3 Etapa 4 Etapa 5 
E. Bruto 156 ± 25 357 ± 101 220 ± 100 129 ± 74 
RLE 420 ± 109 521 ± 20 271 ± 55 142 ± 17 
UASB 559 ± 101 591 ± 72 375 ± 38 287 ± 76 
 
Tabela 19: Turbidez média no efluente bruto e nos efluentes tratados pelo reator de leito 
empacotado (RLE) e pelo UASB (NTU). 
 
Etapa 2 Etapa 3 Etapa 4 Etapa 5 
E. Bruto 6,1 ± 3,4 8,9 ± 1,5 7,0 ± 3,5 7,8 ± 2,4 
RLE 16,5 ± 5,4 26,8 ± 12,6 8,2 ± 1,1 6,1 ± 1,9 
UASB 24,2 ± 10,5 28,7 ± 11,4 11,1 ± 2,3 7,7 ± 1,2 
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Figura 20: Médias obtidas para a cor aparente e turbidez no efluente bruto e nos efluentes 
tratados pelo reator de leito empacotado (RLE) e pelo UASB. 
 
Tanto a cor aparente quanto a turbidez são aparentemente maiores para os 
efluentes tratados do que para o efluente bruto nas Etapas 2 e 3. À primeira vista este 
dado pode parecer estranho, porém é o esperado neste experimento, uma vez que o 
efluente a ser tratado é sintético e extremamente límpido e passa por um tratamento em 
reatores que contém lodo suspenso, com elevada concentração de matéria orgânica, que 
é incorporada ao efluente. Este fator não interfere na eficiência de remoção de DQO dos 
reatores, que variou de 56 a 69% nestas etapas do experimento para a DQO total e de 70 
a 86% para a DQO dissolvida (Tópico 5.2.2). 
Já nas Etapas 4 e 5 não houve diferenças aparentes entre a entrada e a saída dos 
reatores, nem para a cor aparente nem para a turbidez, o que provavelmente se deve à 
menor concentração de lodo suspenso no interior dos reatores nestas etapas (conforme 
será dicutido no Item 5.4), o que levou a um menor arraste de lodo (suposição 
corroborada pelos dados obtidos para os sólidos suspensos totais do efluente, conforme 
será discutido  no Tópico 5.2.4). 
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Os três efluentes (da Etapa 2) são mostrados na Figura 21, onde é visível a 
diferença de cor e turbidez entre o efluente bruto e os efluentes tratados.   
 
Figura 21: Efluente bruto, efluente tratado pelo reator de leito empacotado (RLE) e 
efluente tratado pelo UASB, no momento da coleta para as análises na Etapa 2 (DQO = 
400mgO2L
-1). 
 
A análise de SST foi realizada três vezes ao final de cada etapa, com o objetivo de 
se avaliar a presença de sólidos no efluente ao longo das etapas do experimento, 
determinando-se assim a influência da produção de biogás no arraste de lodo em cada 
reator.  
Em todas as etapas o efluente tratado pelo UASB apresentava uma concentração 
de sólidos visivelmente maior que o efluente tratado pelo reator de leito empacotado. Os 
resultados obtidos para os valores desta concentrações, porém, variaram bastante, 
devido à ocorrência, em algumas ocasiões, de arraste de lodo, principalmente no UASB. 
Em algumas amostras era possível ver pequenos flocos de lodo que eram carreados 
juntamente com o efluente, em outras os flocos não eram visíveis. O efluente do reator de 
leito empacotado, por outro lado, não apresentou tais flocos em nenhuma ocasião. Na 
          Efluente Bruto             RLE                       UASB  
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Figura 21 apresentada anteriormente é possível ver o efluente do reator de leito 
empacotado sem flocos de lodo visíveis, enquanto se vê uma pequena quantidade destes 
flocos no fundo do béquer contendo o efluente tratado pelo reator UASB, ambos na Etapa 
2. Na Figura 22 são mostrados os filtros utilizados na Etapa 5 para o efluente do reator de 
leito empacotado e para o UASB, onde a concentração de sólidos é visívelmente 
diferente. 
 
Figura 22: Sólidos retidos no filtro de acetato de celulose com poros de diâmetro 0,2 a 1,2 
µm para o efluente tratado pelo reator de leito empacotado (RLE) e pelo UASB na Etapa 
5. 
 
Era esperado então, neste experimento, que o efluente tratado pelo UASB 
apresentasse maiores concentrações de SST, o que se confirmou com a realização das 
análises: o UASB gerou um efluente com maior concentração de SST do que o reator de 
leito empacotado em todas as etapas, conforme pode ser verificado na Tabela 20. No 
reator de leito empacotado a presença de meio suporte minimizou o arraste de lodo, 
gerando um efluente tratado com melhor qualidade, no que se refere à concentração de 
SST.  
      RLE                              UASB 
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Tabela 20: Médias das concentrações de SST no efluente bruto e nos efluentes tratados 
pelo reator de leito empacotado (RLE) e pelo UASB (mgL-1). 
 
Etapa 2 Etapa 3 Etapa 4 Etapa 5 
E. Bruto 11,1 ± 4,2 28,9 ± 9,7 14,0 ± 9,5 8,7 ± 4,2 
RLE 31,2 ± 20,4 41,5 ± 21,6 21,6 ± 1,4 7,2 ± 1,3 
UASB 144,6 ± 155,3 52,0 ± 20,3 29,2 ± 8,7 17,4 ± 7,4 
 
Apesar de não afetar a capacidade de remoção de DQO dissolvida do reator, o 
carreamento de lodo no UASB pode indicar um mau funcionamento do seu separador 
trifásico, o qual deveria evitar a saída do lodo, gerando um efluente com concentração de 
sólidos tão baixa quanto o do reator dotado de meio suporte. Talvez devido a um mal 
dimensionamento deste separador, a retenção de lodo foi menos eficiente do que no 
reator de leito empacotado.  
O arraste de lodo fez com que os valores de SST para o efluente tratado pelo 
UASB variassem bastante, mesmo para amostras obtidas na mesma etapa, pois, devido 
ao pequeno volume de líquido filtrado para a análise (± 150 mL de efluente do UASB já 
colmatavam o filtro), um único floco de lodo coletado pode acarretar um significativo 
aumento na massa de sólidos. 
Este arraste também se refletiu na cor e na turbidez dos efluentes tratados pelo 
UASB, que foram visivelmente mais elevadas do que nos tratados pelo reator de leito 
empacotado. 
Diversos autores observaram carreamento de lodo em reatores UASB e atribuíram 
isso à elevada carga hidráulica ou à formação de gás, cujas bolhas, em seu movimento 
ascendente, carregam o lodo para a parte superior do reator. Algumas soluções propostas 
para a o problema foram o aumento do TDH operacional e a agitação dos reatores (para a 
liberação do gás) (PIEROTTI, 2007; GABARDO, 2016; MAGALHÃES, 2017). 
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5.3. Amostras do biogás 
O biogás gerado nos reatores foi analisado para se determinar se ocorreu completa 
redução do N-NO3
- a N2 ou se houve a formação de outros compostos gasosos, como 
CH4, CO2 e N2O, um gás de efeito estufa cuja geração é indesejável. 
Conforme já mencionado anteriormente, as condições que favorecem a formação 
de N2O são baixo pH, baixo TRS, elevado OD, carbono de difícil degradação e baixa 
relação DQO/N-NO3
- (HANAKI et al., 1992).  
Hanaki et al. (1992) reportaram uma geração de N2O significativamente maior em 
pH 6,5 do que em pH 7,5 e 8,5 e significativamente maior para DQO/N-NO3
- igual a 1,5 e 
2,5 do que 3,5 e 4,5, resultados corroborados por Hong et al. (1993). Como o pH ao longo 
do experimento aqui realizado manteve-se entre 7,4 ± 0,1 e  8,1 ± 0,2, e a relação DQO/N-
NO3
- foi próxima ou superior à estequiometricamente necessária para a desnitrificação 
nas Etapas 2, 3 e 4, era esperado que as porcentagens de N2O nas amostras de gás 
destas etapas fossem mínimas, o que foi confirmado com as análises realizadas, nas 
quais não foram encontradas concentrações detectáveis desse gás. Para a Etapa 5, no 
entanto, a relação DQO/N-NO3
- era menos da metade do valor necessário para a 
completa desnitrificação e portando esperava-se encontrar N2O nas amostras, o que 
também não ocorreu. Este resultado pode estar associado ao baixo OD e baixa 
concentração de N-NH4
+ do efluente bruto, fatores que também desfavorecem a formação 
de N2O (WUNDERLIN et al., 2012). 
Os resultados obtidos neste experimento indicam portanto que a desnitrificação em 
reatores anaeróbios dos tipos reator de leito empacotado e UASB pode ser uma maneira 
eficiente de se tranformar o N-NO3
- em N2 sem contribuir para o agravamento do efeito 
estufa. 
A proporção média encontrada para cada um dos outros três gases analisados é 
mostrada na Tabela 21 e nas Figuras 23 e 24. Devido ao pequeno número de amostras 
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por reator por etapa (2) não foi possível analisar estatísticamente os dados, portanto a 
discussão aqui realizada será baseada na tendência apresentada por estes. 
Tabela 21: Proporção de gases nas amostras coletadas do reator de leito empacotado 
(RLE) e do UASB (%). 
Etapa 
N2 CH4 CO2 
RLE UASB RLE UASB RLE UASB 
2 61,0 ± 3,4 66,0 ± 0,7 22,6 ± 4,0 10,5 ± 0,8 4,1 ± 2,8 4,2 ± 0,03 
3 80,2 ± 3,8 83,4 ± 5,6 5,1 ± 2,0 3,4 ± 1,7 2,6 ± 0,0 2,6 ± 0,03 
4 95,6 ± 12,9 88,8 ± 1,7 4,0 ± 0,8 2,9 ± 1,7 2,7 ± 0,2 2,6 ± 0,03 
5 89,7 ± 9,3 91,3 ± 0,5 2,3 ± 0,0 2,2 ± 0,0 3,1 ± 0,2 2,7 ± 0,03 
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Figura 23: Composição do biogás coletado do reator de leito empacotado (RLE) ao longo 
das etapas. 
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Figura 24: Composição do biogás coletado do UASB ao longo das etapas. 
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portanto esperava-se que este compusesse uma parcela do gás coletado em todas as 
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amostras analisadas (2,6 ± 0,03% até 4,1 ± 2,8%). Estes valores foram semelhantes para 
os dois reatores e mantiveram-se praticamente constantes ao longo de todas as etapas. 
O CH4 é o produto final da metanogênese, e sua geração é favorecida quando há 
abundância de matéria orgânica no meio, pois a desnitrificação tem prioridade no 
consumo desta, uma vez que é um processo energeticamente mais favorável (KARIM e 
GUPTA, 2003). A DQO teórica necessária para a desnitrificação de 1 mgN-NO3
-L-1 é 4,2 
mgO2L
-1, sendo que o excedente de DQO seria consumido pela metanogênese.  
A Tabela 22 apresenta os valores médios reais obtidos neste experimento para as 
quantidades de DQO e nitrato removidas em cada reator, bem como a estimativa da DQO 
consumida pela desnitrificação e pela metanogênese. 
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Tabela 22: DQO consumida pela desnitrificação e pela metanogênese. 
  Etapa 2 Etapa 3 Etapa 4 Etapa 5 
RLE 
N-NO3
- removido  
(mgN-NO3-L-1) 
47,5 48,3 40 21,3 
DQO total consumida  
(mgO2L
-1) 
308 214 164 62 
DQO consumida na 
desnitrificação (mgO2L-1) 
200 203 164 62 
DQO consumida na 
metanogênese (mgO2L-1) 
108 11 0 0 
UASB 
N-NO3
- removido  
(mgN-NO3-L-1) 
47,5 48,3 34,7 15,4 
DQO total consumida  
(mgO2L
-1) 
273 214 163 62 
DQO consumida na 
desnitrificação (mgO2L-1) 
200 203 146 62 
DQO consumida na 
metanogênese (mgO2L-1) 
73 11 17 0 
 
Sendo assim, esperava-se encontrar valores extremamente baixos de CH4 no gás 
gerado pelos dois reatores nas Etapas 3, 4 e 5, uma vez que a DQO afluente estava 
abaixo ou muto próxima da demandada pela desnitrificação. Na Etapa 2 a proporção de 
CH4 seria maior para ambos, devido à maior relação DQO/N-NO3
- do afluente, o que se 
confirmou com as análises do biogás: nesta etapa o percentual de metano no biogás foi 
significativamente maior do que nas outras etapas: 22,6 ± 4,0% no reator de leito 
empacotado e 10,5 ± 0,8 para o UASB. Nas três etapas seguintes, estes valores se 
mantiveram entre 2,2 e 5,1% para os dois reatores.  
É importante ressaltar que o metano gerado em reatores anaeróbios é um gás com 
valor econômico, devido ao seu alto potencial energético. O uso destes reatores para a 
106 
  
 
 
desnitrificação, portanto, tem como ponto negativo a menor geração de metano. Esta 
desvantagem econômica é compensada pelos benefícios ambientais e de saúde pública 
que a remoção de nitrato representa. 
O N2 constitui cerca de 78% da atmosfera. Observou-se um notável aumento na 
porcentagem deste gás nas amostras de ambos os reatores da Etapa 2 até a Etapa 4. 
Isso se deve à redução da atividade metanogênica ao longo das etapas devido à redução 
nos valores da relação DQO/N-NO3
-, o que fazia com que a desnitrificação fosse o 
processo predominante na formação do gás.  
Os dados obtidos indicam que os reatores apresentaram uma produção de N2 
semelhante em todas as etapas e a concentração de N2O no biogás se manteve abaixo 
do limite de detecção, portanto a composição do biogás não permitiu a determinação do 
melhor reator para a desnitrificação. Para tal seria necessário levar-se em consideração 
outros aspectos, como a eficiência de remoção de nitrato e DQO, previamente discutidas.  
5.4. Amostras de Lodo 
Conforme já mencionado, as amostras de lodo eram coletadas pela válvula 
localizada na parte inferior dos reatores. A coleta era feita após duas horas do 
desligamento da bomba de alimentação dos reatores, para que o lodo não fosse diluído 
com efluente bruto e a amostra contivesse uma maior concentração de sólidos. 
Esta coleta era feita ao final de cada etapa operacional e as amostras eram 
imediatamente colocadas em tubos Falcon de 15 mL, identificadas e congeladas. Ao final 
do experimento, todas as amostras foram analisadas quanto à distribuição de tamanho de 
partículas, em equipamento Malvern Mastersizer modelo 2000, no mesmo dia. 
Em todas as etapas do experimento as amostras coletadas do reator UASB 
aparentavam ter uma maior concentração de sólidos do que as do reator de leito 
empacotado (Figura 25), o que pode ser explicado pelo tipo de crescimento do lodo em 
cada reator: no reator de leito empacotado, a presença do meio suporte faz com que o 
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lodo fique aderido a este material e/ou retido nos seus interstícios, e portanto uma menor 
parcela de lodo decanta no fundo falso do reator, local de onde foi feita a coleta das 
amostras. No UASB, em compensação, o lodo coletado era a fração mais densa de todo 
o lodo contido no reator e, portanto, continha elevada concentração de sólidos.  
Como era esperado, a concentração de sólidos no lodo dos reatores diminuiu 
visivelmente ao longo das etapas do experimento, devido à redução da DQO afluente, 
que acarretou um menor crescimento microbiológico. Na última etapa a concentração de 
sólidos foi especialmente baixa no lodo do reator de leito empacotado, gerando uma 
amostra cristalina com apenas alguns flocos depositados no fundo do béquer utilizado 
para a coleta, como pode ser visto na Figura 25.  
  
 
Figura 25: Lodo coletado do reator de leito empacotado (RLE e do UASB ao final da 
Etapa 2 (DQO = 400 mgO2L
-1) e ao final da Etapa 5 (DQO = 100 mgO2L
-1). 
 
 O lodo de ambos os reatores na Etapa 2  tinha uma coloração escura, porém o 
lodo do reator de leito empacotado tinha uma tonalidade levemente mais amarronzada. 
Ao longo das etapas os lodos de ambos os reatores foram adquirindo cores mais claras, 
como pode ser observado na Figura 26.  
Bhatti et al. (2001) e e Hendriksen e Ahring (1996) estudaram a desnitrificação em 
reatores anaeróbios e descreveram a coloração do lodo como amarelada, adquirindo 
             RLE                           UASB                         RLE                         UASB 
ETAPA 2                                    ETAPA 5 
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tonalidades mais claras com o aumento da concentração de nitrato afluente. A mudança 
de coloração observada no lodo dos reatores operados neste trabalho pode estar 
relacionada à mudança da comunidade bacteriana, de uma combinação de 
desnitrificantes e metanogênicas, para elevadas relações DQO/N-NO3
-, para uma 
predominância de desnitrificantes nas últimas etapas, com a redução do valor desta 
relação, o que está de acordo com o o observado por Karim e Gupta (2003). 
Na última etapa experimental a concentração de sólidos nos lodos de ambos os 
reatores era extremamente baixa, de modo que a amostra adquiria um aspecto 
transparente após poucos minutos em repouso. Essa diferença de cor pode ser 
observada na Figura 26, na qual as amostras da Etapa 5 para ambos os reatores 
destoam das demais. 
 
 
Figura 26: Lodo coletado do reator de leito empacotado (RLE) e do UASB ao final de cada 
etapa de operação. 
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A determinação da distribuição de tamanho de partículas foi realizada para que se 
pudesse comparar os grânulos de lodo gerados em cada reator, quanto ao seu tamanho. 
É importante ressaltar que esta análise não determina a concentração de sólidos nas 
amostras de lodo, apenas a distribuição percentual dos tamanhos dos grânulos presentes 
nestas.  
As amostras coletadas para os reatores na Etapa 5 apresentaram contagem de 
partículas muito abaixo do recomendado para a obtenção de resultados significativos, 
portanto foram desconsideradas. Os dados para as demais etapas são apresentados na 
Tabela 23, onde: 
D4,3: Diâmetro médio das partículas; 
D10: 10% das partículas têm diâmetros menores que D10; 
D50: 50% das partículas têm diâmetros menores que D50; 
D90: 90% das partículas têm diâmetros menores que D90 
Tabela 23: Diâmetros das partículas de lodo para o reator de leito empacotado (RLE) e 
para o UASB (µm). 
Parâmetro D4,3 D10 D50 D90 
Reator RLE UASB RLE UASB RLE UASB RLE UASB 
Etapa 2 192,867 204,623 43,935 41,068 157,458 157,851 394,965 437,703 
Etapa 3 170,356 200,905 37,183 44,483 135,494 156,538 350,463 421,636 
Etapa 4 159,284 200,904 39,091 37,474 130,848 152,955 318,874 439,546 
 
Estes dados são mais facilmente visualizados nos gráficos das figuras a seguir, 
onde são representadas as distribuições de tamanho de partículas de cada reator nas 
Etapas 2 a 4 (Figura 27 para o reator de leito empacotado e 28 para o UASB). 
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Figura 27: Distribuição de tamanho de partículas para o lodo do reator de leito 
empacotado (RLE). 
 
Figura 28: Distribuição de tamanho de partículas para o lodo do reator UASB. 
 
 Como pode ser observado, as curvas de distribuição para as três etapas foram 
muito semelhantes para ambos os reatores, o que foi confirmado pela obtenção dos 
coeficientes de correlação de Pearson com valores muito próximos a 1, conforme 
apresentado na Tabela 24.  
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Tabela 24: Coeficiente de correlação de Pearson para a distribuição de tamanho de 
partículas entre as etapas para o reator de leito empacotado. 
 
Reator de leito empacotado UASB 
Etapa 2 Etapa 3 Etapa 4 Etapa 2 Etapa 3 Etapa 4 
Etapa 2 1,00 0,99 0,97 1,00 1,00 1,00 
Etapa 3 0,99 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 
Etapa 4 0,97 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 
 
As comparações das distribuições de tamanho de partículas entre os dois reatores 
nas Etapas 2, 3 e 4 são representadas nas  Figuras 29, 30, e 31. Também nestas 
comparações, as curvas de distribuição obtidas foram muito semelhantes, indicando que 
a presença do meio suporte no interior do reator de leito empacotado não acarretou 
diferenças significativas nos tamanhos dos grânulos de lodo gerados ao longo do 
tratamento, o que foi confirmado com o cálculo dos coeficientes de correlação de Pearson 
entre os reatores, cujos valores mantiveram-se próximos a 1 (Tabela 25). 
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Figura 29: Comparação da distribuição de tamanho de partículas entre o reator de leito 
empacotado e o UASB na Etapa 2. 
 
Figura 30: Comparação da distribuição de tamanho de partículas entre o reator de leito 
empacotado e o UASB na Etapa 3. 
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Figura 31: Comparação da distribuição de tamanho de partículas entre o reator de leito 
empacotado e o UASB na Etapa 4. 
Tabela 25: Coeficiente de correlação de Pearson para a distribuição de tamanho de 
partículas entre os reatores. 
Etapa r 
2 0,99 
3 0,98 
4 0,95 
 
A partir dos resultados obtidos neste experimento e da discussão aqui apresentada 
pode-se concluir que os tamanhos dos grânulos de lodo gerados na desnitrificação no 
reator de leito empacotado e no UASB foram semelhantes e não foram afetados pela 
DQO ou pela relação DQO/N-NO3
- afluentes dos reatores, apesar da visível redução na 
concentração de sólidos do lodo com a redução destas (Figuras 25 e 26). 
Magalhães (2017) operou reatores semelhantes com efluente bruto contendo DQO 
fixa de aproximadamente 430 mgO2L
-1 e concentração de N-NO3
- variando de 0 a 100 
mgN-NO3L
-1 e reportou grânulos de lodo maiores no reator de leito empacotado do que no 
UASB, o que ela atribuiu ao maior comportamento de mistura do segundo reator, que 
impossibilitava a formação de grânulos maiores. No presente experimento isso não foi 
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observado, provavelmente devido ao comportamento hidrodinâmico similar obtido para 
ambos os reatores, conforme discutido no Tópico 5.1. A maior geração de biogás na 
Etapa 2 aparentemente também não interferiu significativamente no tamanho das 
partículas do lodo.  
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6. CONCLUSÕES 
Tanto o reator de leito empacotado quanto o UASB apresentaram um 
comportamento hidrodinâmico próximo ao fluxo pistão antes da inoculação e, após a 
inoculação com lodo, se aproximaram da mistura completa. O TDH observado para o 
UASB foi ligeiramente menor do que para o reator de leito empacotado após a inoculação, 
sugerindo a maior formação de curtos-circuitos neste reator. 
Para relações DQO/N-NO3
- iguais a 8 e 6 (DQO de 400 e 300 mgL-1 e 
concentração de nitrato fixa de 50 mgN-NO3
-L-1) tanto o reator de leito empacotado 
quanto o UASB foram capazes de remover completamente o N-NO3
- presente no efluente. 
Para relações iguais a 4 e 2 (DQO de 200 e 100 mgL-1 e concentração de nitrato fixa de 
50 mgN-NO3
-L-1) a remoção do N-NO3
- foi parcial: 80,8 ± 5,7% e 43,8 ± 6,2% para o reator 
de leito empacotado e 70,0 ± 9,0% e 31,7 ± 4,3% para o UASB, respectivamente. O reator 
de leito empacotado foi mais eficiente na desnitrificação na situação mais crítica de 
operação (Etapa 5 - DQO de 100 mgL-1 e concentração de nitrato de 50 mgN-NO3
-L-1). 
Dentre os valores da relação DQO/N-NO3
- estudados, o valor mínimo que possibilitou a 
completa desnitrificação foi 6. 
Ambos os reatores foram capazes de remover 100% da DQO dissolvida na Etapa 5 
(DQO/N-NO3
- = 2), porém os efluente tratados por eles ainda apresentavam DQO 
suspensa, indicando que este material não estava disponível para o consumo pelas 
bactérias desnitrificantes. O reator de leito empacotado foi mais eficiente na remoção de 
DQO total (e portanto também de DQO suspensa) em todas as etapas. 
A geração de nitrogênio gasoso foi máxima para a situação em que a relação 
DQO/N-NO3
- estava próxima da relação estequiométrica para a desnitrificação (4,2). Nas 
situações em que o valor desta relação era maior, houve uma maior participação do 
metano na composição de biogás, chegando a 22,6 ± 4,0% para o reator de leito 
empacotado e 10,5 ± 0,8% para o UASB. 
116 
  
 
 
O lodo contido nos reatores sofreu uma acentuada redução na concentração de 
sólidos com a redução da DQO afluente, como era de se esperar. Sua coloração também 
mudou ao longo das etapas, ficando mais clara conforme se reduzia a DQO afluente. A 
distribuição de tamanho de partículas, porém, foi semelhante para ambos os reatores e 
manteve-se constante ao longo das etapas. 
Com base nos resultados obtidos neste trabalho, conclui-se que o reator de leito 
empacotado foi mais eficiente na desnitrificação e na remoção de matéria orgânica, 
principalmente da sua fração suspensa, sendo o mais indicado para o tratamento de 
efluentes nitrificados em sistemas com recirculação. Para a recirculação, a relação 
DQO/N-NO3
- deveria ser mantida entre 4 e 6, de modo que não houvesse insuficiência de 
matéria orgânica para a desnitrificação nem elevada DQO no efluente tratado.  
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7. RECOMENDAÇÕES 
 
Utilizar um reservatório de efluente bruto com vedação na tampa, de modo a 
minimizar-se a entrada de oxigênio. 
Redimensionar o separador trifásico do UASB, de modo a minimizar-se o arraste 
de lodo. 
Coletar um número maior de amostras do biogás, de modo a obter-se um resultado 
mais representativo sobre a composição deste. Além disso, seria interessante medir o 
volume de gás coletado. 
Deixar a bomba de alimentação dos reatores desligada por um período maior do 
que duas horas, de modo que o lodo coletado contenha maior concentração de sólidos, 
possibilitando sua análise quanto à distribuição de tamanho de partículas em todas as 
etapas. 
Realizar a análise microbiológica do lodo através do sequenciamento rRNA16S. 
Avaliar a influência do TDH na eficiência de desnitrificação dos reatores, por meio 
da variação deste parâmetro. 
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